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À Valentin et Océane.
Que votre vie soit remplie de petits et grands projets. . .
iv
« Quand le vent du changement se lève les uns construisent des murs, les autres des moulins
à vent. »
Proverbe chinois
« Il y a assez de tout dans le monde pour satisfaire aux besoins de l’homme, mais pas assez




Les poissons amphihalins sont en déclin en France et plus largement dans le
monde. Ces espèces, vivant alternativement en eau douce et en eau salée, sont confron-
tées à de nombreuses pressions (c.-à-d. fragmentation des habitats due à la présence
de seuils et de barrages, pollution, pêche, prédation) auxquelles s’ajoute celle du
changement climatique. L’empreinte du changement climatique sur la biodiversité
entraîne principalement trois grandes modifications : (i) changement de l’aire de dis-
tribution des espèces, (ii) modification du calendrier des moments clé des cycles de
vie (par ex. migration, reproduction), et (iii) modification du synchronisme spatial
des populations.
Espèces souvent emblématiques de nos cours d’eau et à forte valeur économique,
les poissons amphihalins font l’objet de plan de gestion partout en France. Excepté
pour l’esturgeon européen et l’anguille européenne qui bénéficient d’un plan de ges-
tion national, la gestion des poissons amphihalins en France est réalisée à l’échelle
des bassins-versants, avec peu de mise en perspective sur l’état de ces populations à
l’échelle française. L’objectif de ce travail est de contribuer à combler ce manque en
analysant des données collectées dans tous les bassins-versants français mais jamais
mis en commun à ce jour, ni valorisées à cette échelle spatiale.
Les poissons amphihalins sont communément suivis en France à l’aide de sta-
tions de comptage, qu’il s’agisse de stations de piégeage ou de vidéo-comptage.
L’objectif de ces stations, dont les premières ont été mises en place au début des
années 1980, est le suivi au long cours et sur l’ensemble de la période de migration
des populations de poissons amphihalins colonisant un cours d’eau. Dans le cadre
de ce travail, nous avons bancarisé les données de 46 stations de comptage ayant
un historique d’au moins 10 années et avons conservé les données sur 5 taxons am-
phihalins : Alosa spp. (ces suivis ne permettent pas de faire la distinction entre Alosa
fallax et Alosa alosa), Anguilla anguilla, Petromyzon marinus, Salmo salar et Salmo trutta.
Basées sur ce jeu de données, nous avons posé 3 questions : (i) comment les comp-
tages des poissons amphihalins ont-ils évolué en France ces 30 dernières années, (ii)
ces taxons ont-ils modifié leur calendrier de migration anadrome au cours de cette
période d’étude, et quels en sont les paramètres explicatifs, et enfin (iii) observe-t-on
un synchronisme spatial dans les dynamiques et dans les calendriers de migration
de ces populations, et quels en sont les paramètres explicatifs.
Dans cette thèse, nous montrons que l’évolution des comptages est contrastée
entre les taxons et les bassins-versants, avec des taxons en diminution à l’échelle
française (Alosa spp. et Petromyzon marinus) tandis que d’autres sont en augmentation
légère sur la période d’étude (Anguilla anguilla sur le stade anguille jaune >150mm,
Salmo trutta) ou en stagnation (Salmo salar). Alosa spp. est à la fois le taxon montrant
la plus forte diminution de ses comptages à l’échelle française et la plus grande ho-
mogénéité entre les stations, attestant d’un déclin assez généralisé en France.
L’analyse des calendriers de migration a permis de mettre en évidence une avan-
cée globale des dates médianes de migration de l’ensemble des taxons, excepté les
civelles, d’en moyenne -2,3 jours par décennie (min = -0,2 ; max = -3,7). Alosa spp. est
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le taxon montrant l’avancée la plus importante, avec la date de début de migration
avançant plus que la date de fin, induisant un allongement de la période de migra-
tion anadrome. L’analyse de la température de l’air (comme proxy de la température
de l’eau), du débit, de la température de surface en mer et de l’indice d’oscillation
nord Atlantique a montré une influence de l’ensemble de ces paramètres sur les
dates de migration des espèces amphihalines, attestant de l’importance de considé-
rer les facteurs environnementaux à différentes échelles.
Enfin, nous montrons que les poissons amphihalins sont plus fortement synchro-
nisés à l’échelle des bassins-versants français qu’au niveau national, que ce soit en
termes de dynamique des populations ou de calendriers de migration. Le synchro-
nisme à l’échelle nationale reste modéré (en moyenne 0,14 ; min=0,11 - max=0,24). En
cohérence avec les analyses sur l’évolution des comptages, nous montrons qu’Alosa
spp. est le taxon ayant le plus fort synchronisme au niveau de ces effectifs, et ce quelle
que soit l’échelle spatiale considérée.
Les résultats mis en avant dans cette thèse contribuent à l’apport de connais-
sances nécessaires à la prise de décisions pour gérer le plus efficacement possible ces
populations. En particulier, j’ai pu mettre en évidence que :
— L’état des populations amphihalines doit être analysé, dans la mesure du pos-
sible, en prenant en compte des sources de données différentes. En effet, l’ana-
lyse des effectifs aux stations de comptage de France ont mis en évidence un
déclin de certains taxons plusieurs années avant que ces tendances ne soient
identifiées dans les jeux de données provenant des suivis des captures des pê-
cheries commerciales. Ces jeux de données semblent donc complémentaires
pour dresser un bilan de l’état des populations.
— La définition de l’état des populations à l’échelle nationale et la comparaison
avec l’état observé à l’échelle des stations et/ou des bassins-versants, permet
d’identifier en France les populations qui sont le plus en déclin et qui néces-
siteraient la mise en place rapide de mesures de gestion. Ainsi, ce travail à
différentes échelles permet de mieux prioriser les populations qui nécessitent
des actions de gestion.
— Le contexte actuel de changement climatique nécessite de limiter au maximum
les sélections anthropiques afin de favoriser l’adaptation et la résilience des
populations. De ce point de vue, une attention particulière doit être portée afin
de limiter au maximum les sélections non-intentionnelles :
— lors de la migration lorsque des ouvrages sont présents. Cela nécessite,
lorsque les ouvrages ne peuvent être enlevés, de veiller au bon franchis-
sement des obstacles durant toute la période de migration que ce soit via
des passes à poissons ou via des manœuvres d’ouvrage.
— Par les pêcheries, y compris quand elles font l’objet de mesures de limi-
tation de la pêche, car ces mesures peuvent être source de sélection non-
intentionnelle. Ainsi, répartir la limitation de pêche sur l’ensemble de la
période de migration permet de limiter les sélections non-intentionnelles
(par ex. moratoire, quota journalier).
— Par les programmes de soutien en effectifs lorsque ceux-ci sont mis en
place, et ce sur l’ensemble de la filière allant de la capture des adultes au
déversement des juvéniles.
Suite aux résultats présentés dans cette thèse, plusieurs perspectives émergent.
Tout d’abord, un travail sur la définition plus précise des paramètres de gestion à
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l’intérieur des bassins-versants semble intéressant afin de mieux comprendre l’in-
fluence de ces paramètres par rapport à l’influence des modifications du climat.
De plus, bien que l’échelle nationale ait été une échelle importante à considérer, il
semble que ce travail pourrait être complété par des analyses à l’échelle de l’aire de
répartition de ces espèces. Cela permettrait, par exemple, de développer des indica-
teurs sur le nombre de populations en augmentation ou en déclin ce qui laisserait la
possibilité de mieux caractériser le risque d’extinction de ces espèces. Enfin, le chan-
gement climatique étant, au moins en parti, responsable des modifications observées
(par ex. sur le décalage dans les dates de migration des espèces), il pourrait également
être intéressant de réaliser des projections en utilisant les scénarii du GIEC sur l’évo-





Diadromous fish are in decline in France and more widely in the world. These
species, living alternately in fresh and saltwater, are faced with many pressures (i.e.
habitat fragmentation due to the presence of weirs and dams, pollution, fishing, pre-
dation) to which is added the ongoing climate change. The impact of climate change
on biodiversity has been observed to lead mainly to three major modifications : (i)
change in the area of distribution of species, (ii) modification of the timing of key
moments in life cycles (e.g. migration, reproduction), and (iii) modification of the
spatial synchrony of populations.
Diadromous fish are emblematic species of our rivers with high economic value
and are the object of management plans throughout France. With the exception of
the European sturgeon and the European eel, which benefit from a national mana-
gement plan, the management of diadromous fish in France is carried out at the scale
of hydrographic basins, with few perspectives on the state of these populations at
the national scale. The objective of this work is to help to fill this gap by analysing
data in all French river basins. These data were never pooled to date, nor valued at
this spatial scale.
Diadromous fish are commonly monitored in France using counting stations,
whether trapping or video-counting stations. The objective of these stations, the first
of which were set up in the early 1980s, is the long-term monitoring and over the en-
tire period of migration of populations of diadromous fish colonizing a watercourse.
As part of this work, we collected the data of 46 counting stations with a history of at
least 10 years and kept the data on 5 diadromous taxa : Alosa spp. (these monitoring
do not make it possible to distinguish between Alosa fallax and Alosa alosa), Anguilla
anguilla, Petromyzon marinus, Salmo salar and Salmo trutta. Based on this dataset, we
asked 3 questions : (i) how the counts of diadromous fish have evolved in France
over the last 30 years, (ii) have these taxa modified their timing of anadromous mi-
gration during this period of study, and what are the explanatory parameters, and
finally (iii) is there a spatial synchrony in the dynamics and timing of migration of
these populations, and what are the explanatory parameters.
In this thesis, we show that the evolution of counts is contrasted between species
and basins, with taxa decreasing at the French scale (Alosa spp. and Petromyzon ma-
rinus) while others are increasing slightly on the study period (Anguilla anguilla on
the yellow eel stage> 150mm, Salmo trutta) or in stagnation (Salmo salar). Alosa spp.
is both the taxon showing the greatest decrease in its counts at the French scale and
the least contrast between the basins, attesting to a fairly general decline in France.
Analysis of the timing of migration has shown an overall advance in median mi-
gration dates for all taxa (except for glass eels), on average -2.3 days per decade (min
= -0.2 - max = -3.7). Alosa spp. is the taxon showing the most important advance in its
migration dates. Analysis of air temperature (as a proxy for water temperature), ri-
ver discharge, sea surface temperature and the North Atlantic oscillation index sho-
wed an overall influence of these parameters on the migration dates of diadromous
species, attesting the importance of considering environmental factors at different
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scales.
Finally, we show that diadromous fish are more strongly synchronized at the
scale of basins than at the national level, whether in terms of population dynamics
or timing of migration. The synchrony at the national level remains moderate (on
average 0.14 ; min = 0.11 - max = 0.24). Consistent with the analyses on the evolution
of counts, we show that Alosa spp. is the taxon with the strongest synchrony at the
national scale.
The results highlighted in this thesis contribute to providing the knowledge ne-
cessary for decision-making to manage these populations as effectively as possible.
In particular, I highlighted that :
— the state of diadromous populations should be analysed, as far as possible, ta-
king into account different data sources. Indeed, the analysis of the data at the
counting stations in France revealed a decline in some taxa several years before
these trends were identified in the datasets from the monitoring of commercial
fisheries catches. These data sets, therefore, appear to be complementary in
drawing up an assessment of the state of the populations.
— The definition of the state of populations at the national level and the compari-
son with the state observed at the scale of stations and/or basins, makes it pos-
sible to identify in France the populations which are most in decline and which
would require the rapid implementation of management measures. Thus, this
work at different scales makes it possible to better prioritize the populations
that require management actions.
— The current context of climate change requires limiting anthropogenic selec-
tions as much as possible in order to promote adaptation and the resilience of
populations. From this point of view, special attention must be paid to limit
unintentional selections as much as possible :
— during migration when dams are present. This requires, when they can
not be removed, to ensure the correct crossing of obstacles during the
entire migration period, whether by fish passes or by adaptive water ma-
nagement and gate operations.
— By fisheries, including when they are the subject of fishing restriction
measures, as these measures can be a source of unintentional selection.
Thus, distributing the fishing limitation over the entire migration period
makes it possible to limit unintentional selections (e.g. moratorium, daily
quota).
— Through hatchery programs when they are implemented, during the en-
tire process, from the capture of adults to the stocking of juveniles.
Following the results obtained in this thesis, several perspectives arise. First, cla-
rifying the management parameters within basins seems interesting to better un-
derstand the influence of these parameters compared to the influence of climate
change. Additionally, although the national scale was a critical scale to consider, it
appears that this work could be complemented by analyzes at the range-wide scale
of these species. This should allow, for example, the development of indicators on
the number of populations increasing or declining, which would give a better oppor-
tunity to characterise the risk of extinction of these species. Finally, as climate change
is, at least in part, responsible for the observed modifications (e.g. for the shift in the
dates of species migration), it could also be interesting to make projections using the
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IPCC scenarios on the evolution of temperatures to estimate the range of possible
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1.1 Contexte général : l’érosion de la biodiversité
Les récentes observations ou estimations du taux d’extinction de la biodiversité
sont alarmantes, quelle que soit l’échelle spatiale considérée (Barnosky et al., 2011;
Dirzo et al., 2014; Young et al., 2016; Ceballos et al., 2017; IPBES, 2019), et sont rappor-
tées pour une large gamme de taxons allant des plantes aux mammifères, en passant
par les oiseaux, les amphibiens et les insectes (Wake, 1991; Grime, 2002; Blomqvist
et al., 2003; Kelhart, 2007; Caro, 2008; Clavero et al., 2009; Harris et al., 2009; Potts
et al., 2010; Hallmann et al., 2017). Le rapport de l’IPBES (2019) fait ainsi état d’un
taux mondial d’extinction des espèces des dizaines à des centaines de fois plus élevé
que le taux moyen des 10 derniers millions d’années, et ce taux d’extinction continue
à s’accélérer. La proportion d’espèces actuellement menacées d’extinction selon les
critères de la liste rouge de l’union internationale pour la conservation de la nature
(UICN) est en moyenne de 25% pour les vertébrés terrestres, d’eau douce et marins,
les invertébrés et les groupes de plantes qui ont été étudiés de manière suffisamment
détaillée pour soutenir une estimation globale robuste (IPBES, 2019). Mais chez cer-
tains groupes taxonomiques, le constat est encore plus mauvais. Ainsi, plus de 40%
des espèces d’amphibiens, près d’un tiers des coraux à récifs, des requins et espèces
apparentées, et plus d’un tiers des mammifères marins sont actuellement menacés
(Figure 1.1). Dans le même temps, l’indice planète vivante (IPV) utilisé, notamment
par l’organisation des nations unies (ONU), comme indicateur d’état de la diversité
biologique mondiale rapporte une diminution moyenne de 68% de la taille des po-
pulations de mammifères, oiseaux, amphibiens, reptiles et poissons sur la période
1970 à 2016 (WWF, 2020). Cet indicateur révèle des différences spatiales importantes
avec les plus grosses érosions observées en Amérique latine et Caraïbes (-94%) (Fi-
gure 1.2).
L’ampleur et la rapidité de cette extinction est telle qu’on peut aujourd’hui consi-
dérer que la « 6ème extinction massive » est en cours (Barnosky et al., 2011; Young
et al., 2016; Ripple et al., 2017). Les extinctions massives sont définies par les paléon-
tologues comme des périodes où la Terre perd plus des trois quarts de ses espèces
dans un intervalle géologique court. Au cours des 540 derniers millions d’années ce
phénomène s’est déjà produit 5 fois (Tableau 1.1).
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FIGURE 1.1 – Une proportion substantielle des espèces évaluées est
menacée d’extinction et les tendances générales se détériorent, les
taux d’extinction augmentant fortement au cours du siècle dernier.
A. Le pourcentage d’espèces menacées d’extinction dans les groupes
taxonomiques ont été évalués par la liste rouge des espèces menacées
de l’union internationale pour la conservation de la nature (UICN),
de manière * exhaustive, ** selon une approche « d’échantillonnage »,
ou *** à l’aide de sous-ensembles sélectionnés. Les groupes sont clas-
sés selon la meilleure estimation du pourcentage d’espèces existantes
considérées comme menacées (indiqué par les lignes bleues verti-
cales), en supposant que les espèces dont les données sont insuffi-
santes sont aussi menacées que les espèces ayant suffisamment de
données pour être évaluées.
B. Extinctions depuis 1500 pour les groupes de vertébrés. Les taux
pour les reptiles et les poissons n’ont pas été évalués pour toutes les
espèces.
C. Index liste rouge de survie des espèces pour les groupes taxono-
miques qui ont été évalués pour la liste rouge de l’UICN au moins
deux fois. Une valeur de 1 équivaut à toutes les espèces classées dans
la catégorie « Préoccupation mineure », une valeur de 0 équivaut à
toutes les espèces classées dans la catégorie « Éteinte ».
Les données de tous les panneaux proviennent de










TABLE 1.1 – Les épisodes d’extinction massive sur la Terre au cours des 540 derniers millions d’années. La première ligne correspond
aux ères géologiques. La deuxième ligne identifie les périodes et la date entre parenthèses correspond à la fin de chaque période.
Lorsqu’une extinction massive a eu lieu durant la période, un pourcentage est indiqué pour la perte d’espèces et de genres ainsi que la
période de temps pendant laquelle l’extinction s’est déroulée (chiffres entre parenthèses). Ma : million d’année, ma : mille ans (source :




















(1,9 - 3,3 Ma)
Espèce : -75%
Genre : -35%
(2 - 29 Ma)
Espèce : -96%
Genre : -56%
(160 ma - 2,8 Ma)
Espèce : -80%
Genre : -47%
(600 ma - 8,3 Ma)
Espèce : -76%
Genre : -40%
(<1 an - 2,5 Ma)
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Les causes actuelles de ces extinctions d’espèces sont multiples mais les facteurs
principaux sont relativement bien identifiés (par ex. Barnosky et al., 2011; Young et al.,
2016; WWF, 2020). Néanmoins, les différentes menaces pesant sur la biodiversité
n’ont pas le même poids partout et agissent souvent en synergie (Young et al., 2016).
Les pertes et les modifications d’habitat (par ex. développement agricole ou aquacole,
urbanisation, exploitation forestière ou marine) sont un des vecteurs importants de
la perte de la biodiversité. On estime par exemple qu’environ 40% de la surface ter-
restre de la planète est désormais utilisée comme terres cultivées et pâturages (Foley
et al., 2005; Young et al., 2016). Parallèlement, ce sont environ 129 millions d’hectares
de forêt qui ont été perdus depuis 1990, et la déforestation, notamment des forêts tro-
picales se poursuit à un rythme soutenu (environ 74 400 km2/an, c.-à-d. à peu près
l’équivalent du Panama) (Young et al., 2016). Cette menace semble être la cause ma-
jeure de la réduction de l’IPV, et ce quelle que soit la région considérée (Figure 1.2).
La surexploitation des espèces est une deuxième grande cause de l’érosion actuelle
observée de la biodiversité. À l’échelle mondiale, elle représenterait environ 34% des
menaces identifiées pour les espèces (Chuanwu et al., 2019). Une troisième grande
cause concerne les espèces envahissantes et les maladies. Parmi tous les animaux dis-
parus pour lesquels la cause de l’extinction a été déterminée, 54% incluaient l’effet
des espèces envahissantes (Young et al., 2016). Cependant, l’importance de cette me-
nace semble plus discutable avec des résultats d’études pouvant être très contrastés
comme par exemple aux États-Unis où Wilcove et al. (1998) indiquaient que 49% des
espèces en danger d’extinction étaient menacées par des espèces envahissantes, tan-
dis que Dueñas et al. (2018) n’en trouvaient qu’entre 4.3% et 9.3%. La pollution est un
autre grand vecteur de réduction de la biodiversité que ce soit en milieu terrestre ou
marin. Les exemples sont nombreux et vont du déclin marqué des pollinisateurs dû
en partie à l’utilisation en grande quantité de certains pesticides (Ndakidemi et al.,
2016; Walker and Wu, 2017), au problème de rejet des plastiques en mer. On estime
que d’ici 2050, 99% des oiseaux de mer auront ingéré du plastique au cours de leur
cycle de vie et que le poids des plastiques dans les océans pourrait dépasser la bio-
masse des poissons (Young et al., 2016). À l’ensemble de ces pressions s’ajoute celle
du changement climatique qui, entre autres, modifie les températures, intensifie les
précipitations, accélère la fonte des glaciers et augmente l’acidification et le niveau
des océans (IPCC, 2018).
Les poissons n’échappent pas à cette tendance et de nombreuses études ont rap-
porté des déclins importants que ce soit en mer, en estuaire ou en rivière (Nieto et al.,
2015). Certaines données semblent même indiquer que les espèces vivant dans les
milieux d’eau douce connaissent des déclins plus importants que celles vivant dans
les milieux terrestres ou marins ou ont un risque d’extinction plus important (Collen
et al., 2014; WWF, 2020). L’IPV est ainsi encore plus mauvais pour les espèces d’eau
douce que pour la moyenne des espèces tous milieux confondus (-84% versus -68%)
(Figure 1.3). Néanmoins, il est possible que cette vision pessimiste pour les espèces
dulçaquicoles soit en partie due à une évaluation plus complète de ces espèces que
dans les milieux marin ou terrestre (Young et al., 2016) (Figure 1.4). Quoi qu’il en
soit, on considère en Europe que les poissons d’eau douce font partie des groupes
taxonomiques ayant le plus grand nombre d’espèces menacées (Nieto et al., 2015;
Gozlan et al., 2019). Par rapport aux autres groupes, c’est le deuxième groupe le plus
touché (environ 40% des poissons d’eau douce européens sont déclarés menacés)
après les mollusques d’eau douce (59%) et loin devant les amphibiens (23%) (Nieto
et al., 2015).
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FIGURE 1.2 – Importance des menaces enregistrées dans chaque caté-
gorie (en pourcentage) pour les populations des différentes régions.
La valeur de l’indice planète vivante (IPV) est également donnée pour
chaque secteur géographique. Les catégories de menaces sont : n Mo-
dification dans l’utilisation du sol et de la mer incluant la perte et la
dégradation de l’habitat, n Surexploitation des espèces, n Espèces
envahissantes et maladies, n Pollution, n Changement climatique.
(source : traduit en français d’après WWF 2020)
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FIGURE 1.3 – A. L’indice mondial planète vivante entre 1970 et 2016.
L’abondance moyenne de 20 811 populations représentant 4 392 es-
pèces surveillées à travers le monde a diminué de 68%. La ligne
blanche montre les valeurs de l’indice et les zones colorées repré-
sentent la certitude statistique entourant la tendance (intervalle : -73%
à -62%).
B. L’indice planètes vivantes en eau douce entre 1970 et 2016. L’abon-
dance moyenne de 3 741 populations d’eau douce, représentant 944
espèces suivies dans le monde, a diminué de 84% en moyenne. La
ligne blanche montre les valeurs de l’indice et les zones colorées re-
présentent la certitude statistique entourant la tendance (intervalle :
-89% à -77%) (source : traduit en français d’après WWF 2020)
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FIGURE 1.4 – Les menaces pesant sur les animaux dans les milieux
marin, terrestre et dulçaquicole.
A. L’importance relative des diverses menaces telles que définies par
l’union internationale pour la conservation de la nature (UICN) dif-
fère selon les milieux.
B. Seules les espèces des écosystèmes dulçaquicoles ont, en moyenne,
plus d’un facteur de stress signalé par espèce.
C. Le milieu dulçaquicole a également la plus forte proportion d’es-
pèces animales répertoriées comme menacées, bien que cela puisse
être en partie dû à une plus grande proportion d’espèces évaluées.
Ce modèle n’est pas apparent lorsqu’on utilise uniquement des oi-
seaux (D.) et des mammifères (E.), qui sont tous les deux des taxons
bien évalués et se trouvent dans les trois milieux.
Abréviations des catégories UICN : NE = non évalué ; DD = données
insuffisantes ; LC = préoccupation mineure ; NT = quasi menacé ; VU
= vulnérable ; EN = en danger ; CR = en danger critique d’extinction ;
et EX = éteint (incluant également les espèces éteintes à l’état sau-
vage). Les nombres sous les barres sur les panneaux C. à E. indiquent
le nombre de taxons évalués (source : traduit en français d’après
Young et al. 2016)
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1.2 Les poissons amphihalins : des espèces à fort enjeu patri-
monial, écologique et économique
Parmi les poissons, les espèces amphihalines (225 espèces recensées) qui ne re-
présentent qu’environ 0,7% des espèces connues de poissons dans le monde (envi-
ron 32 000 espèces) (Nelson et al., 2016) font l’objet d’une attention particulière due
aussi bien à leur forte valeur commerciale qu’à leur importance écologique. Elles
présentent la particularité de vivre alternativement en eau douce et en eau salée
pour accomplir leur cycle biologique jouant ainsi un rôle primordial de transfert de
matière et d’énergie entre les milieux marins et d’eau douce (par ex. Cederholm et al.,
1999; Jonsson and Jonsson, 2003; Schindler et al., 2003; Petticrew et al., 2011; Rou-
gier, 2014). Les espèces les plus emblématiques connues du grand public sont, par
exemple, le saumon atlantique (Salmo salar), l’esturgeon européen (Acipenser sturio)
ou l’anguille européenne (Anguilla anguilla).
1.2.1 Enjeu patrimonial et écologique
Malgré le faible nombre d’espèces, les poissons amphihalins font partie de notre
patrimoine collectif. Déjà présents pour certaines espèces il y a 6 millions d’années
(pour le genre Oncorhynchus - famille des Salmonidae) (Nelson et al., 2016), ces pois-
sons ont souvent été recherchés par les hommes pour se nourrir. En Europe, ce phé-
nomène était déjà particulièrement courant au Moyen-Âge. Ainsi, de Leániz and
Martinez (1988) rapportent qu’en 1258, le roi d’Espagne introduisit les premières
mesures de régulation de la pêche au saumon dans le pays, en instaurant des pé-
riodes d’ouverture et de fermeture de la pêche. De même en Angleterre, où Édouard
1er instaure en 1285 une période de fermeture de la pêche aux saumons entre le 8
septembre et le 23 décembre, ainsi que du 15 avril au 25 juin pour la pêche aux
saumoneaux (Baudrillart, 1827). Le même souci de protection a conduit la Suisse,
l’Allemagne et les Pays-Bas à conclure le 30 juin 1885 une convention internationale
pour réguler la pêche du saumon dans le bassin du Rhin (Sohnle, 2002).
Au delà de la pêche, les migrations saisonnières réalisées par ces animaux et les
modifications physiologiques et comportementales qui y sont associées pour pou-
voir survivre dans des milieux si différents ont depuis de nombreuses années fas-
ciné les hommes (Bloom and Lovejoy, 2014) et expliquent les nombreuses références
à ces animaux dans notre vie culturelle passée et actuelle :
— gravure d’un saumon bécard sur le plafond de l’Abri du poisson à Eyzies-de-
Tayac (France, Périgord) datant de -25 000 ans (Figure 1.5),
— des saumons sculptés sur le tympan de la cathédrale d’Oloron-sainte-Marie
(64) dans le sud de la France (Figure 1.6),
— l’ouvrage médiéval « Le Roman de Renart » rédigé entre 1174 et 1250 dont la
3ème branche comprend en particulier deux épisodes :
— « le poisson des charretiers » dans lequel Renart vole des anguilles à des
marchands (Figure 1.7),
— « la pêche aux anguilles » dans lequel Isengrin est pris au piège du gel
dans l’étang poissonneux où il tente de pêcher des anguilles.
— des pièces de théâtre dont le personnage principal est une espèce amphiha-
line : « Je suis un saumon » de Philippe Avron ou « Ma vie d’anguille » de la
compagnie des Tardigrades (Figure 1.8),
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FIGURE 1.5 – Gravure d’un saumon bécard au plafond de l’Abri du
poisson à Eyzies-de-Tayac (France, Périgord) datant de -25 000 ans
(source : hominides.com)
— des évènements culturels tels que les Anguillades de Saint-Chamas (13), ou les
évènements organisés par la confrérie de l’Anguille de Gruissan (11),
— des peintures urbaines (Thornhill - Canada) (Figure 1.9),
— des fêtes organisées sur le thème des poissons migrateurs, par exemple la fête
de l’alose de Lormont (33) ou celle de la lamproie à Sainte-Terre (33),
— l’utilisation de ces espèces comme symbole pour valoriser le patrimoine d’une
commune, par exemple Saint-Terre (33) capitale mondiale de la lamproie, Au-
don (40) capitale de l’alose, ou encore Brioude (43) capitale du saumon (à noter
que deux autres villes se réclament capitale mondiale du saumon : Ketchikan
en Alaska et Murakami au Japon).
Outre cette richesse patrimoniale, les poissons amphihalins jouent un rôle fon-
damental dans le fonctionnement de nos écosystèmes. En effet, du fait des milieux
variés que ces espèces fréquentent à la fois en mer et en eau douce, elles peuvent
être considérées comme des « espèces parapluies », c’est-à-dire des espèces dont
la conservation permet de protéger un nombre important d’autres espèces qui co-
habitent naturellement dans les mêmes habitats (Roberge and Angelstam, 2004; Viers,
2008; Branton and Richardson, 2014). D’autre part, du fait des migrations réalisées
entre les eaux douces et les eaux salées, et ce dans les deux sens, ces espèces per-
mettent le transfert d’énergie et de nutriments entre ces deux milieux. Les espèces
potamotoques (se reproduisant dans les cours d’eau et grandissant en mer) parti-
cipent à ce transfert de nutriments en particulier à travers l’émission de gamètes
durant la reproduction et la décomposition des carcasses après la mort des indivi-
dus qui intervient la plupart du temps après la reproduction (Costa-Dias et al., 2009;
Limburg and Waldman, 2009; Rougier, 2014; Samways et al., 2018). Krokhin (1975) a
ainsi montré que les cadavres des reproducteurs de saumon morts pouvaient repré-
senter jusqu’à 40% de l’apport de phosphore du lac Dalnee en Russie. De leur côté,
les espèces thalassotoques (se reproduisant en mer et grandissant dans les cours
d’eau) participent également à ces transferts de nutriments, notamment à travers
les imports et exports de carbone entre le milieu marin et le milieu dulçaquicole.
Laffaille et al. (2000) ont ainsi montré que dans la rivière Frémur (France), les an-
guilles sont à l’origine chaque année de l’export de 45 kg de carbone des rivières
12 Chapitre 1. Introduction générale
FIGURE 1.6 – Pêcheurs de saumon sur le tympan de la cathédrale
d’Oloron-sainte-Marie (source : wikipedia)
FIGURE 1.7 – Roman de Renart - Branche III - épisode « Le poisson
des charretiers » (source : Bibliothèque nationale de France)
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FIGURE 1.8 – Affiches pour les pièces de théâtre « Je suis un saumon »
de Philippe Avron (affiche de gauche) et « Ma vie d’anguille » de la
compagnie de Tardigrades (affiche de droite).
FIGURE 1.9 – Peinture murale de trois saumons sauvages dans le
rivière Skeena (Canada) - Peinture réalisée pour le festival « Flying
fish » de Thornhill (Canada) par Jeff King (source : Jeff King)
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vers la mer. Par ailleurs, les espèces potamotoques peuvent être responsables d’im-
portantes activités d’« ingénierie écologique » lors du creusement des nids. Ainsi,
plusieurs auteurs ont décrit à ces occasions des changements tels que (i) la taille des
sédiments par déplacement des sédiments fins, (ii) l’augmentation de la concentra-
tion de particules en suspension, (iii) la diminution de la biomasse du périphyton
(c.-à-d. organismes microscopiques, par ex. algues ou bactéries) et détritus qui s’ac-
cumulent à la surface des plantes ou roches, et (iv) l’augmentation de la mortalité
des invertébrés benthiques (Minakawa and Gara, 2003; Moore et al., 2004; Moore,
2006; Costa-Dias et al., 2009). Ainsi, le rôle joué par les poissons migrateurs dans
l’écosystème est parfois tellement important, qu’ils sont considérés par certains au-
teurs comme des espèces-clés des écosystèmes (Willson and Halupka, 1995; Helfield
and Naiman, 2006; Korzow Richter et al., 2020).
Du fait de cette place importante dans l’écosystème, des milieux variés qu’ils
fréquentent, de leur large répartition au niveau mondial, de leur forte valeur écono-
mique, de leur sensibilité aux modifications de l’environnement et de l’intérêt qu’ils
suscitent (qui a donné lieu à de nombreuses études), les poissons amphihalins sont
des espèces régulièrement intégrées dans les indicateurs utilisés pour suivre les dif-
férentes politiques publiques. C’est par exemple le cas pour les indicateurs de suivi
de la mise en œuvre de (i) la directive 2000/60/CE du 23 octobre 2000 établissant
un cadre pour une politique communautaire dans le domaine de l’eau dite « direc-
tive cadre sur l’eau » à travers les mesures relatives à l’amélioration de la continuité
écologique, (ii) les classements de cours d’eau en France ou (iii) la trame bleue (Pont
et al., 2009; Drouineau et al., 2018a).
1.2.2 Enjeu économique
Les poissons amphihalins sont exploités par l’homme depuis des millénaires
(Kettle et al., 2008; Lassalle, 2008; Dekker, 2019). Depuis des centaines d’années, ils
occupent une place économique très importante à la fois pour la pêche profession-
nelle et pour celle de loisir. En 1892, une enquête des ponts et chaussées sur les
captures de toutes les espèces de poissons en Loire jusqu’à Briare, fait état d’une es-
timation de plus de 214 tonnes de saumons pêchés, 131 tonnes d’aloses, environ 20
tonnes d’anguilles ou de civelles et près de 1,8 tonnes de lamproies (Bachelier, 1963)
(Tableau 1.10). La valeur marchande de ces poissons, en particulier de la civelle, est
importante et était par exemple, de l’ordre de 350€/kg en moyenne entre 2012 et
2016 (Figure 1.11). L’importance économique des poissons amphihalins est telle, que
leurs débarquements représentaient en France 75% des revenus totaux de la pêche
fluviale commerciale à la fin du XXe siècle (Drouineau et al., 2018a).
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FIGURE 1.10 – Enquête de l’administration des ponts et chaussées
en 1892, sur les captures de toutes les espèces de poissons en Loire
jusqu’à Briare (source : Bachelier 1963).
FIGURE 1.11 – Évolution du prix annuel moyen de la civelle entre
1961 et 2016, d’après les données d’EuroStat, des marchands de ci-
velles et des bases de données nationales des douanes. Le prix élevé
constaté en 1969 correspond à l’entrée d’acheteurs de l’industrie de
l’anguille au Japon sur le marché français. Les valeurs de 2012-2016
sont calculées à l’aide d’une méthode différente et ne sont pas direc-
tement comparables aux données précédentes (source : ICES 2016).
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1.2.3 Statuts de conservation
La liste rouge des espèces menacées de l’union internationale pour la conserva-
tion de la nature (UICN) permet d’élaborer un indicateur sur l’état des espèces. Le
classement des espèces est réalisé en fonction de critères basés sur différents facteurs
biologiques associés au risque d’extinction : (i) la taille de la population, (ii) le taux
de déclin, (iii) l’aire de répartition géographique et (iv) le degré de peuplement et de
fragmentation de la répartition (UICN, 2000). Lors de sa dernière mise à jour en 2019,
la liste rouge des espèces menacées en France a classé cinq espèces amphihalines
dans la catégorie « menacée », dont trois espèces « en danger critique d’extinction »,
à savoir l’esturgeon européen, l’anguille européenne et la grande alose. La catégorie
« en danger critique d’extinction » est la plus élevée avant celle dénomée « disparue
de métropole » (Figure 1.12). La lamproie marine a, quant à elle, été classée dans la
catégorie « en danger », tandis que la lamproie fluviatile a été classée « vulnérable ».
Entre la classification nationale de 2010 et celle de 2019, on note que la grande alose et
la lamproie marine ont toutes les deux avancé de 2 catégories dans le sens d’une ag-
gravation du risque d’extinction (l’alose passe ainsi du statut « vulnérable » en 2010
à « en danger critique d’extinction » en 2019, tandis que la lamproie marine passe
de « quasi menacée » à « en danger »). À noter que le risque d’extinction du saumon
atlantique en France en 2019 a été jugé moindre qu’en 2010. Cette espèce passe ainsi
de la catégorie « vulnérable » à « quasi menacée ». Cependant, la population de sau-
mon atlantique de l’Allier conserve en 2019 son statut d’espèce vulnérable (Tableau
1.2).
FIGURE 1.12 – Catégories de la classification des espèces menacées de












TABLE 1.2 – Classification UICN des poissons amphihalins grands migrateurs en France en 2010 et 2019. CR = en danger critique
d’extinction. EN = en danger. VU = vulnérable. NT = quasi menacé. LC = préoccupation mineure (source : d’après UICN Comité
français et al. 2010, 2019).
Nom scientifique Nom commun Catégorie France 2010 Catégorie France 2019
Acipenser sturio Esturgeon européen CR CR
Alosa alosa Grande alose VU CR
Alosa fallax Alose feinte atlantique VU NT
Anguilla anguilla Anguille européenne CR CR
Lampetra fluviatilis Lamproie de rivière VU VU
Petromyzon marinus Lamproie marine NT EN
Salmo salar Saumon atlantique VU NT
Salmo salar Saumon atlantique - population de l’Allier VU VU
Salmo trutta Truite de mer LC LC
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1.3 Dynamique de populations des poissons amphihalins
1.3.1 Les cycles de vie des espèces
Les poissons amphihalins sont des espèces dont l’essentiel des individus effec-
tuent des migrations entre l’eau douce et l’eau salée pour accomplir leur cycle de
vie. Les migrations de l’eau douce vers l’eau salée sont appelées « migrations ca-
tadromes », et celles de l’eau salée vers l’eau douce « migrations anadromes ». En
Europe, 28 espèces amphihalines sont dénombrées (Lassalle, 2008) qui peuvent être
séparées en deux groupes différents :
— les espèces potamotoques qui se reproduisent en rivière et réalisent l’essentiel
de leur croissance en mer. C’est le cas par exemple des aloses, des lamproies,
du saumon atlantique, de la truite de mer ou de l’esturgeon européen. Ce
groupe est celui rassemblant le plus d’espèces amphihalines en Europe. Quelle
que soit l’espèce considérée, elles ont toute la particularité de (i) se reproduire
en eau douce, (ii) migrer en mer soit sous forme de larve nouvellement éclose,
soit sous forme de juvénile déjà bien développé, (iii) passer plusieurs mois à
quelques années en mer jusqu’à atteindre la maturité, puis (iv) retourner en
eau douce au stade d’adulte mature pour se reproduire (McDowall, 2008) (Fi-
gure 1.13).
— les espèces thalassotoques qui se reproduisent en mer et réalisent l’essentiel
de leur croissance en rivière. En Europe, on ne dénombre que trois espèces
thalassotoques : l’anguille européenne, le mulet porc et le flet. Quelle que soit
l’espèce, elles ont la particularité de (i) se reproduire en mer, (ii) migrer en es-
tuaire ou en eau douce au stade juvénile, (iii) passer plusieurs mois à quelques
années en estuaire ou en eau douce jusqu’à atteindre la maturité, et enfin (iv)
retourner en mer au stade adulte mature pour se reproduire.
Dans ce travail de thèse, cinq espèces amphihalines seront étudiées : (i) l’alose
feinte et la grande alose regroupées sous la dénomination Alosa spp., car les suivis
utilisés dans ce travail (c.-à-d. stations de comptage) ne permettent pas de différen-
cier ces deux espèces, (ii) l’anguille européenne (Anguilla anguilla), (iii) la lamproie
marine (Petromyzon marinus), (iv) le saumon atlantique (Salmo salar) et (v) la truite de
mer (Salmo trutta) qui est une forme migrante de la truite commune (Figure 1.13).
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FIGURE 1.13 – Cycles de vie des espèces étudiées (source : LOGRAMI
- Dessin : A. Laage et F. Dellerie - Photo : P. Jatteau - IRSTEA (alose),
FDPPMA62 (truite de mer), LOGRAMI (anguille, lamproie, saumon
et truie de mer)).
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1.3.2 Évolution des abondances
Le classement 2019 de la liste rouge des espèces menacées en France (voir section
1.2.3), met clairement en évidence l’effondrement de plusieurs espèces amphiha-
lines. Mais ce constat dépasse bien souvent le cadre national. De nombreux auteurs
s’alarment d’ailleurs du déclin des poissons amphihalins dans de nombreuses par-
ties du monde (Wolter, 2015; Mota et al., 2016; Waldman et al., 2016; Lambert et al.,
2018). Par exemple, Dekker (2003) met en évidence une baisse de 90% du recrute-
ment européen en anguilles, tandis que Mota et al. (2016) rapportent une diminution
de 90% des captures d’aloses dans la rivière Minho (péninsule ibérique) depuis les
années 1950. Dans le bassin de la Gironde (France) Rougier et al. (2012) estiment,
quant à eux, une diminution de géniteurs d’alose supérieure à 98% par rapport à
la situation au milieu des années 1980. Concernant les lamproies (Petromyzontidae),
Maitland et al. (2015) préviennent que plus d’un quart des espèces dans le monde
sont menacées de disparaître dans leur milieu naturel. Le déclin du saumon est éga-
lement attesté au niveau mondial avec, par exemple, la disparition du saumon du
Pacifique dans environ 40% de son aire de répartition historique dans les états de
Washingthon, Oregon, Idaho et Californie (Gresh et al., 2000). Les auteurs évaluent
une diminution en biomasse comprise entre 93 et 94% dans cette région.
1.3.3 Facteurs impactant les dynamiques de population des poissons am-
phihalins
Les poissons amphihalins ont un cycle de vie complexe, nécessitant des habitats
variés et distants, ce qui engendre une grande accumulation de pressions tout au
long de leur vie. La principale cause de la diminution des populations amphiha-
lines est, de façon générale, la perte et/ou la fragmentation des habitats (Limburg
and Waldman, 2009). Cette pression est principalement due à la construction des
très nombreux seuils et barrages dans les rivières, qui empêchent ou réduisent les
possibilités d’accéder aux zones de frayères des poissons potamotoques, et/ou ré-
duisent les zones de croissance en rivière des poissons thalassotoques. Ainsi, dans
le bassin de la Loire (France), Briand et al. (2015) estiment que les habitats actuels
favorables à la reproduction et à la croissance du saumon atlantique ne représentent
plus que 24,1% des surfaces productives historiques. Moriarty and Dekker (1997)
considèrent de leur côté qu’en moyenne 25% des habitats de croissance pour l’an-
guille ont disparu, avec des pertes pouvant dépasser 90% pour la péninsule ibé-
rique. Le rapport de l’ICES (2002) rappelle d’ailleurs que, après la seconde guerre
mondiale, la construction de nouveaux barrages a été multipliée par quatre et que
la période coïncide avec le déclin de la population d’anguille. L’évolution des abon-
dances de grande alose dans la rivière Minho (péninsule ibérique) témoigne égale-
ment de l’impact des ouvrages sur les populations de poissons amphihalins. En effet,
à la suite d’une première série de construction de barrages dans les années 1950 et
60, le nombre d’aloses capturées par an par les pêcheries traditionnelles est passé
d’environ 62 000 à 36 000 individus, avec un déclin subséquent à moins de 1 000
individus par an après construction et mise en service de tous les barrages (Taverny
et al., 2000). S’ajoute aux effets des obstacles à l’écoulement, la chenalisation par-
fois importante des cours d’eau et l’extraction de granulats qui ont profondément
impacté la morphologie des rivières et le transport des sédiments, conduisant à la
dégradation des habitats disponibles aux différents stades de vie (par ex. frayères,
zones de croissance, abris) (Limburg and Waldman, 2009; Merg et al., 2020).
Une deuxième cause importante de déclin est la pêche de ces poissons. En effet, ces
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espèces ayant souvent une forte valeur économique, la pression de pêche qu’elles
subissent est importante, et se produit pour certaines espèces à la fois en mer et en
eau douce. Ainsi, Limburg and Waldman (2009) rappellent que la surpêche est un
facteur majeur expliquant la disparition presque complète de l’esturgeon européen
autrefois répandu (Williot et al., 2002). Elle serait également responsable en partie du
déclin important de l’anguille européenne. Dekker (2019) fait en effet état de la mise
en place à la fin du XIXème et début du XXème siècle d’une politique visant au déve-
loppement d’une industrie de l’anguille dans une large partie de l’Europe. Le succès
de ce développement a donné naissance à une pêche ciblée et efficace de l’anguille
au milieu des années 1900, qui a de loin dépassé l’impact des pêcheries antérieures.
Rappelons qu’aujourd’hui encore l’anguille est une espèce pêchée à tous les stades
de sa vie continentale (ICES, 2019).
S’ajoute à ces deux pressions celle de la pollution des eaux. Ainsi, sur les 11 espèces
amphihalines présentent historiquement dans le bassin de la Seine, sept étaient consi-
dérées comme ayant disparu au début des années 1990 du fait de l’effet conjoint de
trois facteurs :
— l’aménagement du fleuve pour la modernisation de la navigation commerciale,
— l’édification des obstacles à l’écoulement,
— la pollution du fleuve qui atteint son maximum à la fin des années 1960 (Bel-
liard et al., 2009).
La pollution des eaux peut en effet jouer le rôle d’une véritable barrière chimique
bloquant totalement ou partiellement les migrations (Limburg and Waldman, 2009).
Néanmoins, à la faveur de l’amélioration notable de la qualité des eaux, une recolo-
nisation naturelle des espèces amphihalines peut être observée (par ex. Rochard et al.,
2007; Perrier et al., 2009; Gray et al., 2016).
D’autres facteurs peuvent également influencer les dynamiques de population
des poissons amphihalins comme (i) l’apparition d’espèces invasives (par ex. la pro-
pagation du silure en France prédateur, entre autres espèces, des poissons amphi-
halins), (ii) l’artificialisation des débits dans les bassins-versants (par ex. pour la pro-
duction hydroélectrique), (iii) le prélèvement de l’eau dans les bassins-versants pour
les besoins de l’agriculture, de l’industrie ou les réserves en eau potable, (iv) l’intro-
duction et la propagation de maladies et parasites exogènes (par ex. le nématode An-
guillicola crassus, un parasite de la vessie natatoire de l’anguille japonaise qui affecte
gravement l’anguille européenne), ou (v) le changement climatique dont les effets
s’ajoutent à l’ensemble des autres pressions (par ex. Costa-Dias et al., 2009; Lackey,
2009; Drouineau et al., 2018b).
1.3.4 Structuration des populations : le concept de « métapopulation »
Le concept de « métapopulation » a été proposé par Levins (1970) pour désigner
une « population de populations ». Hanski and Gilpin (1991) précisent cette notion
en indiquant qu’il s’agit d’un ensemble de populations locales qui interagissent via
des individus se déplaçant parmi les populations. La notion de dispersion est ainsi
au cœur de cette notion. L’engouement pour ce concept a été particulièrement im-
portant en écologie de la conservation suite à l’observation de l’augmentation de
la fragmentation des habitats des espèces à larges aires de répartition. Ceci dans le
but de mieux comprendre la dynamique de population de ces espèces afin d’enrayer
leur déclin (Hanski and Gilpin, 1991; Jones, 2006). En effet, il est souvent admis que
la structure en métapopulation confère un avantage aux populations en augmentant
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leur persistance via des échanges d’individus entre populations. Une population
ayant une forte dynamique de population serait ainsi en mesure de « secourir » une
population en déclin, voire de recoloniser des habitats dans lesquels la population
aurait disparue (Harrison, 1991; Bowlby and Gibson, 2019). La structure en métapo-
pulation est ainsi perçue comme conférant une résilience à la variabilité environne-
mentale ou à la perte d’habitat dans la mesure où des composantes de la population
peuvent disparaître sans que l’ensemble de celle-ci ne s’éteigne (par ex. Wilcox et al.,
2006; Vuilleumier et al., 2007; Bowlby and Gibson, 2019)
Il est communément admis que certaines espèces potamotoques sont structurées en
métapopulation comme certaines espèces d’aloses et de salmonidés (Jones, 2006;
Hasselman et al., 2010; Waldman et al., 2016). Ainsi, Schtickzelle and Quinn (2007)
indiquent que le saumon du Pacifique, en particulier le saumon rouge (Oncorhyn-
chus nerka), remplit les trois conditions de base pour être considéré comme structuré
en métapopulation, à savoir :
— l’habitat de frai est distinct et les populations sont spatialement séparées,
— une certaine asynchronie est présente dans la dynamique des populations plus
ou moins éloignées,
— la dispersion connecte les populations entre-elles car certains individus s’éloi-
gnent de leur population natale (c.-à-d. colonisation de nouveaux habitats).
De son côté, Randon (2016) étudie, à l’aide de modèles de réassignation bayésiens
et de signatures microchimiques d’otolithes, le fonctionnement de la population de
grande alose (Alosa alosa) répartie de la France au Portugal afin de déterminer si elle
est structurée en métapopulation. Les résultats montrent que le retour à la rivière
natale et l’errance à l’échelle des bassins-versants sont les deux stratégies privilé-
giées, même si des échanges à longues distances ont été mis en évidence. L’auteur
conclut donc à une structuration en métapopulation. En revanche, les espèces thalas-
sotoques, en particulier l’anguille, sont structurées en une seule et même population
répartie de manière parcellaire dans une vaste zone (Jones, 2006; Palm et al., 2009;
Dannewitz et al., 2005).
1.4 Les migrations : un moment clé dans le cycle de vie des
poissons amphihalins
1.4.1 Pourquoi migrer?
Pour faire face à la variabilité spatio-temporelle de leur environnement de nom-
breux organismes se dispersent ou migrent (Chalant et al., 2019), et ce dans des
groupes taxonomiques très différents (par ex. oiseaux, poissons, mammifères). Ce-
pendant, les migrations ont un coût pour les individus : coût énergétique, augmenta-
tion du risque de prélèvements par l’homme ou autres prédateurs (puisqu’en se dé-
plaçant les individus deviennent plus facilement capturables), voire risque de ne pas
trouver la disponibilité en nourriture dans le nouvel environnement (Chalant et al.,
2019). Les coûts sont d’autant plus forts que les migrations sont longues (Hodgson
and Quinn, 2002). Les coûts énergétiques sont particulièrement importants car d’une
part la migration est, elle-même une première source de consommation des réserves
énergétiques à laquelle il faut ajouter, lorsqu’il s’agit de migration de reproduction,
le fait que les individus consomment également de l’énergie pour la maturation des
gonades (Bernatchez and Dodson, 1987; Hodgson and Quinn, 2002). S’ajoute à cela
le fait que certaines espèces ne se nourrissent pas pendant ces périodes de migration
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(c’est le cas par exemple du saumon atlantique) (Jonsson et al., 1997) ; les individus
utilisent alors les réserves constituées durant la phase de croissance. Si les migra-
tions sont sources de consommation importante d’énergie et augmentent les risques
de mortalité dues à la prédation, alors pourquoi migrer? D’après Gross (1987) le ca-
ractère migrant ne peut persister dans une population que si le bilan coût/bénéfice
de la migration est meilleur que celui de la résidence (Morais and Daverat, 2016).
Gross et al. (1988) posent l’hypothèse que les migrations entre eau douce et eau sa-
lée existent chez les poissons en raison des différences de disponibilité en nourriture
entre ces deux milieux (Jensen et al., 2019). Ainsi, bien que coûteuses et risquées, les
migrations permettraient aux poissons d’avoir une meilleure croissance, comparée
à celle qu’ils auraient s’ils restaient dans leur milieu d’origine. Ce phénomène ex-
pliquerait d’ailleurs qu’on dénombre dans les zones froides de l’hémisphère nord
un grand nombre d’espèces potamotoques et assez peu d’espèces thalassotoques,
alors qu’on observe l’inverse dans les zones tempérées chaudes et les tropiques en
particulier dans l’hémisphère sud (McDowall, 1988; Lassalle, 2008) (Figure 1.14). En
effet, les zones froides marines dans l’hémisphère nord sont connues pour être plus
productives que les eaux douces de ces hautes latitudes (Gross et al., 1988), tandis
que près des tropiques la situation est inversée avec des rivières plus productives
que les milieux marins (Gross et al., 1988).
Mais d’autres explications ont été avancées par McDowall (2008) pour expliquer
cette répartition. Ainsi, en remontant aux périodes glaciaires du Pléistocène (durant
lesquelles toute vie dans les hautes latitudes de l’hémisphère nord était impossible)
et à la dernière retraite glaciaire (-12 000 à -10 000 ans, qui a rendu à nouveau colo-
nisable de vastes aires lacustres et dulçaquicoles), l’auteur pose l’hypothèse que les
espèces potamotoques qui tolèrent bien les températures froides (elles s’étaient donc
repliées à proximité de ces zones de glace) étaient bien positionnées pour coloniser
ces nouveaux habitats disponibles.
Ce processus de recolonisation par des espèces potamotoques de zones libérées des
glaces par l’augmentation des températures a d’ailleurs été récemment observé par
Milner (1987) en Alaska. De plus, McDowall (2008) rappelle que les espèces potamo-
toques sont principalement des espèces supportant mal les températures élevées, ce
qui permet d’expliquer leur faible présence dans les zones tempérées chaudes et les
tropiques.
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FIGURE 1.14 – Nombre d’espèces potamotoques et thalassotoques se-
lon la latitude pour chaque intervalle de 5° de latitude (source : Las-
salle 2008).
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1.4.2 Quand migrer?
Les migrations, bien que conférant un avantage aux individus (par ex. meilleure
croissance), sont également sources de risques (par ex. augmentation de la préda-
tion) voire de mortalité. Afin de limiter au maximum ces aspects négatifs, le mo-
ment de la migration est capital. En effet, il détermine le degré de chevauchement
spatio-temporel avec d’autres espèces (c.-à-d. relation proies/prédateurs) ainsi que
les conditions environnementales rencontrées, l’ensemble constituant des interac-
tions écologiques vitales pour la survie et/ou la reproduction de ces espèces migra-
trices (Morais and Daverat, 2016).
Hansen and Jonsson (1989) montrent que le moment de la migration des smolts de
saumon atlantique influence grandement la survie jusqu’au stade adulte des indivi-
dus, avec une survie très faible pour les individus migrant à l’automne ou en hiver,
probablement due à une prédation plus forte que celle s’effectuant sur les indivi-
dus migrant au printemps. La migration vers les zones de croissance doit également
correspondre à une disponibilité des proies dans ce milieu (c.-à-d. synchronie entre
les exigences des prédateurs et la disponibilité des ressources). Plusieurs auteurs ont
ainsi mis en évidence un lien entre le moment et l’intensité des événements d’upwel-
ling (remontée d’eau profonde riche en nutriments provoquée par des vents marins
forts) et la dynamique de population des prédateurs (Thompson et al., 2012; Wells
et al., 2012, 2016; Sabal et al., 2020). Wells et al. (2007) et Thompson et al. (2012) dé-
montrent ainsi que l’upwelling a un effet positif et direct sur l’abondance du zoo-
plancton et des poissons fourrages qui a, à son tour, un impact positif sur la crois-
sance et la survie des poissons potamotoques.
Le calendrier de la migration de reproduction joue également un rôle important dans
la dynamique de population puisqu’elle détermine chez certaines espèces (notam-
ment aloses ou lamproie marine) le moment de la reproduction et donc de l’éclosion.
Or le moment de l’éclosion doit correspondre à un pic des ressources trophiques des
milieux afin que les larves puissent se nourrir et grandir (Quinn and Adams, 1996).
Ainsi, le succès de la reproduction dépend à la fois des bonnes conditions (notam-
ment environnementales) durant la migration de reproduction afin d’optimiser la
survie des géniteurs, et à la fois des bonnes conditions existantes lors de l’éclosion
et de l’émergence de la progéniture (en particulier disponibilité en nourriture et/ou
faible densité de prédateurs). Plusieurs auteurs émettent ainsi l’hypothèse que, pour
les espèces à temps d’incubation court (par ex. aloses), les géniteurs ont la possibilité
d’ajuster leur calendrier de reproduction en fonction des conditions environnemen-
tales rencontrées afin d’optimiser à la fois leur survie et celle de leurs progénitures.
Pour les autres espèces (c.-à-d. les espèces ayant des temps d’incubation plus long,
comme le saumon atlantique par exemple), le moment de la reproduction serait plu-
tôt basé sur des fenêtres moyennes favorables, avec un calendrier de reproduction
moins variable (Quinn and Adams, 1996; Beaugrand and Reid, 2012; Carr Harris
et al., 2018).
1.4.3 Les facteurs influençant les migrations
Plusieurs facteurs sont susceptibles d’influencer les migrations. Seront à ce titre
développés les facteurs internes aux espèces, les facteurs environnementaux et enfin
les facteurs anthropiques.
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Les facteurs internes
La taille des individus, le stade de maturation, l’état énergétique, le sexe, le
contrôle hormonal et le niveau de stress peuvent être des facteurs affectant la migra-
tion, en plus des facteurs environnementaux (Thorstad et al., 2007; Gahagan et al.,
2010).
Ces facteurs intrinsèques sont parfois appelés « motivation à migrer » (Thorstad
et al., 2007). Ainsi, au sein d’une population, les individus peuvent répondre dif-
féremment à un même stimulus, en raison de différences de motivation qui affectent
directement leur capacité à agir (Lucas and Baras, 2008). Plusieurs auteurs ont, par
ailleurs, mis en évidence une augmentation de la « motivation à migrer » lorsque le
moment de la reproduction approche, avec par exemple des tentatives plus franches
pour passer un obstacle, ou une diminution des comportements de replis vers l’aval
et d’arrêt de migration (Thorstad et al., 2007; Hagelin et al., 2016). Ainsi, la réponse
des individus à un stimulus favorable aux migrations (par ex. abiotique) ne sera pas
la même chez tous les individus ce qui induit une certaine variabilité par exemple
dans les dates de migration.
Dahl et al. (2004) montrent que les femelles de saumon atlantique arrivent 18 jours
plus tôt que les mâles dans la rivière Dalälven en Suède, tandis que Beckman et al.
(1998) font ressortir que les smolts de saumon quinnat (Oncorhynchus tshawytscha)
ayant la plus grande taille et/ou la meilleure croissance migrent plus tôt que les
autres. Ce lien entre taille des individus et dates de migration chez les saumons est
également bien connu pour la migration anadrome avec une migration plus précoce
des individus ayant passé le plus grand nombre d’hivers en mer et une migration
plus tardive pour les individus n’ayant passé qu’un hiver en mer (Jonsson et al.,
1990b).
Enfin, plusieurs études réalisées en Écosse, Norvège, Finlande et Alaska ont indi-
qué que chez les saumons, les dates de migration étaient un trait hérité (Jonsson
et al., 1990a; Hansen and Jonsson, 1991; Stewart et al., 2002; Vähä et al., 2011; Kovach
et al., 2012; Todd et al., 2012; Carlson and Seamons, 2008). Cependant, une variabi-
lité au sein des populations est souvent observée à la fois au sein d’une population
mais aussi entre les populations (Koch and Narum, 2020). Si la variabilité au sein
des populations (c.-à-d. entre individus) est souvent expliquée par des différences
dans la « motivation à migrer », la variabilité entre populations est, quant à elle,
souvent expliquée par l’adaptation des populations aux conditions spécifiques des
milieux fréquentés (Manhard, 2016). Au contraire, la variabilité entre les individus
permet, en partie, de compenser la variabilité environnementale avec par exemple
un échelonnement des dates de migration qui permet de ne pas faire entrer tous les
individus d’une même population dans un même milieu au même moment (Hovel
et al., 2019). De même l’adaptation locale des populations favorise la diversité géné-
tique entre populations d’une même espèce, ce qui pourrait lui offrir de meilleures
chances de résilience face au changement climatique (Manhard et al., 2018).
Les facteurs environnementaux
Les facteurs environnementaux influençant les dates de migration peuvent être
de deux types (i) biotiques tels que la modification de la disponibilité en nourriture
ou le comportement des congénères et (ii) abiotiques tels que les changements sai-
sonniers de température et de photopériode (Gahagan et al., 2010).
Du fait du manque de données sur les paramètres biotiques, seuls les facteurs abio-
tiques ont été analysés dans cette étude. Il s’agit d’ailleurs des paramètres les plus
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souvent évoqués dans la littérature. En effet, de nombreuses études ont montré que
les migrations des poissons amphihalins étaient fortement influencées par les para-
mètres abiotiques, en particulier la température de l’eau, que ce soit en rivière ou en
mer, ainsi que le débit (Jonsson, 1991; Quinn et al., 1997; Edeline et al., 2006; Jonsson
and Jonsson, 2009; Moore et al., 2012; Kovach et al., 2016). Ces paramètres pourraient
à la fois déclencher les migrations (en particulier pour les migrations catadromes)
(Jonsson and Jonsson, 2009; Sykes et al., 2009; Aldvén et al., 2015; Jonsson and Jons-
son, 2018), stimuler l’entrée en rivière des adultes (Thorstad et al., 2007), influen-
cer les vitesses de migration (Salinger and Anderson, 2006; Jonsson and Jonsson,
2009; Hvas et al., 2017) et provoquer des arrêts de migration lorsque les conditions
sont défavorables (Baisez et al., 2011; Keefer et al., 2018). Holtby et al. (1989) ont,
par exemple, étudié la migration des smolts de saumon coho (Oncorhynchus kisutch)
pendant neuf années consécutives à Carnation Creek (Canada). Ils ont constaté que
la variabilité des températures des cours d’eau représentait 60% de la variabilité de
la date moyenne d’émigration des smolts dans cette rivière (Jonsson and Jonsson,
2009). Mais le lien entre date de migration et température de l’eau pourrait se révé-
ler bien plus complexe.
Ainsi, Jonsson and Jonsson (2018) montrent que les calendriers de migration ana-
drome du saumon atlantique pourraient être influencés par les températures durant
la phase d’incubation des œufs. Une température plus chaude de 3°C par rapport
aux températures habituellement rencontrées durant la phase d’incubation engen-
drerait ainsi, environ 2 semaines de retard dans le calendrier des migrations de re-
tour des adultes. Le lien entre calendrier de migration et température de l’eau a été
également montré sur d’autres espèces amphihalines comme l’alose par exemple.
Acolas et al. (2006) observent pour la grande alose dans la rivière Aulne (France), que
l’activité de migration augmente avec l’augmentation de la température de l’eau et
la diminution du débit et qu’elle ralentit lorsque la température de l’eau diminue,
qu’il y ait ou non diminution des débits.
Au-delà de l’influence de la température de l’eau en rivière, Cobb (2020) met en
avant l’influence importante de la température en mer qui est le premier paramètre
expliquant, dans son étude sur l’alose américaine en Nouvelle-Angleterre, les arri-
vées de plus en plus précoces en rivière de ce poisson durant les 30 dernières années.
D’autres facteurs, bien que moins souvent attestés, pourraient également influencer
les migrations des poissons amphihalins. C’est le cas par exemple de la phase lunaire
ou de la durée de l’ensoleillement, mais également de la pression atmosphérique, de
la salinité, des vents ou des courants marins. Thomson and Hourston (2011) étu-
dient les facteurs influençant les dates d’entrée des saumons rouges (Oncorhynchus
nerka) dans la rivière Adams et dans Weaver Creek (Canada). Ils observent, pour les
populations de la rivière Adams, que la corrélation est maximale entre le moment
d’entrée des saumons et les vents du large, de sorte que plus le vent est faible dans
la direction des courants de surface dominants au début du mois de juillet, plus l’en-
trée dans la rivière est précoce à la fin de l’été. Pour les populations de Weaver Creek,
la corrélation est maximale avec la salinité, de sorte que, plus la salinité de surface le
long de la côte en août est faible, plus l’entrée dans la rivière est précoce.
De son côté, Hasegawa (2012) met en évidence un lien entre vitesse de migration
et phase lunaire. Ainsi les saumons rouges au large de la côte de l’océan Pacifique
d’Hokkaido et du nord de Honshu (Japon) augmenteraient leur vitesse de migra-
tion durant les phases de pleine lune comparativement aux autres phases lunaires.
D’autres effets des phases lunaires ont été rapportés comme des entrées plus mas-
sives en rivière durant la pleine lune pour les adultes de saumon atlantique (Salmo
salar) (Kuparinen et al., 2009). De même ont été observés des passages plus marqués
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des smolts de saumons du Pacifique (c.-à-d. saumons quinnat, coho et rouges), en
eau salée avec présence d’un ouvrage, lors de l’apogée lunaire 1 ou de la première
phase lunaire plutôt que durant les autres phases en incluant pleine lune et nouvelle
lune (DeVries et al., 2004). Cela s’expliquerait par le fait que durant ces périodes la
gravitation lunaire est plus faible sur les plans d’eau et faciliterait le passage des
smolts.
Les facteurs anthropiques
S’ajoute à l’ensemble des pressions évoquées précédemment celles, et non des
moindres, des activités humaines. Qu’il s’agisse de pêche, d’édification de seuils et
de barrages, de gestion quantitative de l’eau, de pollution des rivières qui alimente
la formation des bouchons vaseux aux estuaires ou encore des pratiques d’aquacul-
ture, l’empreinte humaine est forte sur ces milieux et vient perturber, en particulier,
les migrations des espèces amphihalines dans les estuaires et dans les rivières. Le re-
censement des obstacles à l’écoulement par l’office français de la biodiversité (OFB)
en 2020, fait état de plus de 106 000 seuils ou barrages en France métropolitaine.
Ces ouvrages impactent les migrations des poissons de diverses manières (i) retard
ou arrêt de la migration anadrome lié à la recherche de voies de franchissement,
(ii) blessures des poissons à comportement de saut (notamment truite et saumon)
lorsque ceux-ci essaient de franchir l’ouvrage en sautant, (iii) perte dans les retenues
des barrages, en particulier lors de la dévalaison, (iv) mortalité aux ouvrages hy-
droélectriques lors du transit des poissons dans les turbines si l’ouvrage n’est pas
efficacement pourvu de grilles de protection, (v) blessures voire mortalité des pois-
sons lors de la dévalaison d’un ouvrage non pourvu de goulotte de dévalaison, (vi)
surexposition à la pêche et à la prédation des individus accumulés à proximité des
ouvrages (les individus étant en recherche de voies de passage, ils deviennent plus
vulnérables et exposés) (Larinier, 2002). Thorstad et al. (2007) indiquent ainsi que
même des ouvrages ne semblant pas causer de difficulté particulière de migration
peuvent engendrer des retards importants, voire des arrêts de migration. Ovidio and
Philippart (2002) montrent dans leur étude sur l’impact des petits seuils dans la ri-
vière Meuse (Belgique) que sur six espèces de poissons dont le saumon atlantique,
un seuil vertical de 45 cm de hauteur peut se révéler insurmontable pour les sal-
monidés si la profondeur sous le barrage est insuffisante. La succession d’ouvrages,
même de faibles hauteurs, sur une rivière peut ainsi être de nature à réduire les « mo-
tivations à migrer » des individus (Thorstad et al., 2007).
Plus récemment, quelques études ont fait état de l’impact des pêcheries sur la mo-
dification des calendriers des espèces amphihalines. Ainsi les mesures d’ouverture
et de fermeture de la pêche mises en place pour protéger les espèces, peuvent in-
duire une sélection artificielle pour des individus à migration tardive ou précoce
(Quinn et al., 2007; Tillotson and Quinn, 2017) (Figure 1.15). Pour que ces mesures
n’entraînent pas une baisse de diversité génétique et donc de résilience des popula-
tions en lien avec le changement climatique, ces mesures de régulation de la pêche
(par ex. ouverture/fermeture, quota, limitation de l’effort de pêche) doivent être dé-
finies de façon à générer le moins de sélection possible. En ce sens, l’instauration
de quota journalier ou de limitations de l’effort de pêche semblent être des mesures
n’induisant pas ou peu de sélection sur les calendriers de migration des espèces (Fi-
gure 1.15).
Du fait de la diminution importante de leurs effectifs, de nombreuses populations
de salmonidés sont soutenues par des programmes de repeuplement. La plupart du
1. L’apogée lunaire correspond au moment où la lune est la plus éloignée de la Terre
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temps, des individus sont capturés dans le milieu naturel afin d’être reproduits en
pisciculture pour obtenir une progéniture qui est relâchée à différents stades (par ex.
au stade œuf, alevin non-nourri, alevin nourri, tacon ou smolt). Or, plusieurs auteurs
attirent l’attention sur les possibles sélections réalisées lors de ces reproductions ar-
tificielles et notamment sur les sélections de phénologie migratoire (par ex. Quinn
et al., 2002; Herbold et al., 2018; Tillotson et al., 2019). Tillotson et al. (2019) montrent
ainsi des différences dans les dates de migration entre les individus prélevés pour
la pisciculture et les individus restés dans le milieu naturel de 3,9 jours en moyenne
par an (les individus de pisciculture se reproduisant plus tôt que les individus sau-
vages).
Enfin, la gestion quantitative de l’eau dans les bassins-versants ainsi que, de façon
plus générale, l’occupation des sols ont des effets négatifs sur la quantité mais aussi
la qualité de l’eau des rivières, qui à leur tour impactent les migrations des poissons
amphihalins. Sturrock et al. (2020) mettent ainsi en évidence un lien entre d’une part
des débits plus faibles et moins variables et d’autre part la diminution des migra-
tions des juvéniles et adultes de saumons quinnat dans la rivière Stanislaus (USA),
une rivière aux débits très régulés dont plus de 50% des habitats historiques du sau-
mon sont maintenant bloqués par des barrages. Un large éventail de contaminants
d’eau douce issus de l’agriculture et de l’industrie intensives, peuvent également
avoir une influence sur les migrations des poissons amphihalins (Thorstad et al.,
2012). Moore et al. (2007) montrent ainsi que l’exposition des smolts à des concentra-
tions en atrazine à hauteur de 5 µg.l-1 pendant 81 jours, réduit l’activité de migration
de ces individus. De leur côté, Maes et al. (2008) et Tétard et al. (2016) ont établi que le
bouchon vaseux de l’estuaire pouvait avoir pour conséquence de bloquer la migra-
tion anadrome des aloses pendant les phases d’hypoxie. Les individus se repliant
dans des zones aval voire retournant en mer en attendant des conditions plus fa-
vorables pour reprendre leur migration. Au delà de l’effet barrière des pollutions,
Thorstad et al. (2007) notent que lorsque les poissons n’ont pas de possibilité d’évi-
ter les eaux de mauvaises qualité, cela peut affecter leur capacité de nage et donc
impacter leurs migrations (Ytrestøyl et al., 2001).
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FIGURE 1.15 – Pression sélective sur les calendriers de migration
normalement distribués en réponse à plusieurs régimes de pêche.
La rangée du haut montre la distribution des fréquences du calen-
drier de migration de reproduction dans une situation sans pêche,
ainsi que les paramètres de distribution. La deuxième ligne montre
les tendances temporelles des captures pour différents régimes de
pêche. La troisième ligne montre la distribution de fréquence résul-
tante pour les individus capturés et non-capturés. La rangée du bas
indique le type de sélection résultante et les paramètres de la distribu-
tion temporelle des individus non-capturés ; µ = moyenne, σ = écart
type (source : Tillotson and Quinn (2017) - Crédits photo : Image de
gauche : Morgan Bond - saumon rouge lors de sa migration de frai.
Image de droite : Tom Quinn - morue-lingue mâle gardant un nid.)
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1.5 L’empreinte du changement climatique sur les poissons
amphihalins
À la section 1.3.3 et dans le paragraphe sur les pressions anthropiques de la sec-
tion 1.4.3, nous avons mis en avant un certains nombres de pressions liées aux acti-
vités humaines qui impactent de façon importante à la fois les dynamiques de popu-
lation des espèces amphihalines et leurs calendriers de migration (par ex. obstacles à
l’écoulement, pêche, pollution). Ces pressions agissent à des échelles plutôt locales,
en particulier à celle des bassins-versants.
À l’ensemble de ces pressions s’ajoute celle du changement climatique agissant à
une échelle beaucoup plus globale, à la fois en mer et dans les rivières, c’est-à-dire
dans l’ensemble des habitats fréquentés par ces espèces. Or, plusieurs auteurs in-
diquent que ces pressions locales et globales peuvent agir en synergie (par ex. Hino-
jos Mendoza, 2014; Almodóvar et al., 2018; Shin, 2018), rendant bien souvent com-
plexe l’identification des facteurs d’influence.
Dans cette section, nous allons donc nous intéresser aux modifications de l’envi-
ronnement sous l’effet du changement climatique, ainsi qu’aux réponses observées
des poissons amphihalins à ces modifications. Néanmoins, il est important de gar-
der en tête que ces réponses des espèces amphihalines peuvent provenir de l’effet
conjoint des pressions anthropiques (agissant à l’échelle locale) et du changement
climatique.
Les poissons amphihalins sont des animaux intéressants pour étudier l’impact
du changement climatique non seulement parce qu’ils ont un cycle de vie complexe,
induisant l’utilisation d’habitats variés et plus ou moins distants, mais également
parce que ce sont des animaux ectothermes, c.-à-d. qu’ils ne produisent pas de cha-
leur interne et dépendent donc de la température du milieu dans lequel ils vivent.
Leur incapacité à produire de la chaleur les rendent ainsi particulièrement sensibles
aux variations de température de leurs milieux de vie.
1.5.1 Modification de l’environnement
IPCC (2018) estime que les activités humaines ont causé un réchauffement plané-
taire d’environ 1°C (0,8°C - 1,2°C) au dessus des températures de l’ère pré-industrielle.
Si le rythme actuel se poursuit, l’augmentation des températures devrait atteindre
1,5°C entre 2030 et 2052. On note cependant que cette augmentation de température
n’est homogène ni spatialement ni temporellement (saisons) avec des régions du
globe présentant des augmentations de température deux à trois fois plus élevées
que la moyenne mondiale, comme par exemple l’Arctique. Dans le même temps, (i)
le niveau de la mer s’est élevé en moyenne de 0,19 mètre (0,17 - 0,21) entre 1901 et
2010, (ii) l’étendue de la mer de glace dans l’Arctique a diminué de 3,5% à 4,1% par
décennie au cours de la période 1972-2010, (iii) les océans se sont acidifiés depuis le
début de l’ère industrielle (+26%) dû à l’absorption de CO2, (iv) les précipitations
ont augmenté sur les zones terrestres des moyennes latitudes de l’hémisphère Nord,
et (v) la salinité de la surface des océans s’est modifiée depuis les années 1950 avec
une tendance à l’augmentation de salinité là où elle était déjà élevée (évaporation) et
à la diminution là où elle était faible (précipitation) (IPCC, 2014) (Figure 1.16). Non
seulement les observations moyennes climatiques ont augmenté mais l’intensité des
événements extrêmes augmentent également et deviennent plus fréquents. Ainsi, la
probabilité d’occurrence des canicules a plus que doublé dans certaines régions du
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globe. La multiplication et l’amplification de ces événements extrêmes (canicules,
sécheresses, inondations, cyclones et incendies de forêt) exposent et fragilisent les
écosystèmes tout comme les sociétés humaines (IPCC, 2014). En effet, bien que la
Terre ait connu de profondes modifications climatiques par le passé, la magnitude et
la vitesse des changements climatiques actuels pourraient être dix fois supérieures
au réchauffement constaté depuis le dernier maximum glaciaire (Comte, 2013). Se-
lon certaines projections de IPCC (2014), la température moyenne du globe pourrait
augmenter de 4°C à l’horizon 2100. Les efforts à fournir pour limiter cette augmen-
tation de température et éviter d’atteindre ces 4°C sont conséquents et nécessitent de
profondes modifications dans nos modes de vie. Ainsi pour ne pas dépasser les 1,5°C
d’augmentation de température, il est impératif de diminuer d’ici 2030 les émissions
nets de CO2 dues à l’activité humaine de 45% par rapport au niveau de 2010 et de
passer à zéro net d’ici 2050. Pour limiter le réchauffement climatique à 2°C maxi-
mum, il serait nécessaire de diminuer les émissions de CO2 de 25% d’ici 2030 et
d’atteindre le zéro net d’ici 2070 (IPCC, 2018).





B. Changement moyen mondial du niveau de la mer
Année
C. Concentrations moyennes de gaz à effet de serre à l'échelle mondiale
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D. Émissions anthropiques mondiales de CO2
Combustibles fossiles, ciment et torchage
Foresterie et autre utilisation des terres
A. Anomalie de température de surface combinée des terres et des océans (moyenne mondiale)
FIGURE 1.16 – Observations (panneaux A, B, C) et autres indicateurs
(panneau D) d’un système climatique mondial en évolution. A : ano-
malies combinées de température de surface des terres et des océans
en moyenne annuelle et mondiale par rapport à la moyenne sur la
période 1986 à 2005. Les couleurs indiquent des jeux de données dif-
férents. B : Changement moyen annuel et global du niveau de la mer
par rapport à la moyenne sur la période 1986 à 2005 dans le jeu de
données le plus ancien. C : Concentrations atmosphériques des gaz
à effet de serre en dioxyde de carbone (CO2, vert), méthane (CH4,
orange) et protoxyde d’azote (N2O, rouge) déterminées à partir des
données sur les carottes de glace (points) et les mesures atmosphé-
riques directes (lignes). D : Émissions anthropiques mondiales de
CO2 provenant de la foresterie et d’autres utilisations des sols ainsi
que de la combustion fossile, de la production de ciment et du tor-
chage. Les informations quantitatives sur les séries chronologiques
des émissions de CH4 et N2O de 1850 à 1970 sont limitées. Les émis-
sions cumulées de CO2 de ces sources et leurs incertitudes sont in-
diquées sous forme de barres et de moustaches sur le côté droit.
(source : Traduit d’après IPCC 2014).
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1.5.2 Les réponses des poissons amphihalins face au changement clima-
tique
Le changement climatique est aujourd’hui largement reconnu comme facteur de
nombreuses modifications dans le monde du vivant (IPBES, 2019; Trisos et al., 2020;
Weiskopf et al., 2020). Dans ce contexte, les espèces migratrices semblent particulière-
ment vulnérables, car elles sont affectées à la fois par le changement des écosystèmes
qu’elles habitent et par celui de leurs voies de migration (Robinson et al., 2009; Lin
et al., 2017). Face à ces modifications importantes, les organismes n’ont que 4 possi-
bilités : « se déplacer, s’adapter, s’acclimater ou mourir » (Beever et al., 2017).
« Se déplacer » renvoie ici à la possibilité qu’ont les individus de modifier leur
aire de distribution avec une possible redistribution plus au Nord (voir plus bas, le
paragraphe sur la modification de l’aire de distribution des espèces).
« S’adapter » renvoie à la possibilité qu’ont les organismes de modifier leur fonc-
tionnement. Ces modifications peuvent être génétiques (c.-à-d. évolution des carac-
tères adaptatifs par sélection (Lefèvre et al., 2015)) ou non. Les adaptations non gé-
nétiques recouvrent principalement les modifications comportementales (par ex. l’ac-
climatation qui permet aux animaux de s’adapter rapidement aux conditions envi-
ronnementales changeantes (Beever et al., 2017)), et la plasticité phénotypique qui
permet l’adaptation des performances via la production de phénotypes différents
adaptés à l’environnement (par ex. modification des moments-clés des cycles de vie
des espèces comme le calendrier de migration — voir plus bas le paragraphe sur la
modification de calendriers des moments clés du cycle de vie des espèces). Il est à
noter que ces différentes stratégies ne sont pas mutuellement exclusives (Grenier,
2011).
Enfin « mourir » constitue la dernière possibilité lorsque les organismes n’ont pas
pu se déplacer, s’adapter ou s’acclimater, ou que les modifications n’étaient pas suf-
fisantes pour permettre leur survie. Ceci peut conduire au déclin voire à l’extinction
des populations ou des espèces.
Modification de l’aire de distribution des espèces
L’aire de distribution d’une espèce définit les zones et les gammes de conditions
environnementales dans lesquelles se trouvent toutes les populations d’une espèce.
Or le réchauffement climatique induit le déplacement de ces enveloppes climatiques
soit vers les pôles, soit vers des altitudes plus élevées pouvant entraîner le déplace-
ment des espèces si ces dernières ont des capacités de dispersion suffisantes et si les
ressources alimentaires sont disponibles dans ces nouvelles enveloppes climatiques
(Lassalle, 2008).
Les changements de distribution des espèces vers le nord ont été assez largement
relatés dans la littérature que ce soit basé sur des méta-analyses appliquées à divers
écosystèmes et espèces (par ex. Parmesan and Yohe, 2003; Root et al., 2003; Poloc-
zanska et al., 2013), à des observations de modification de distribution des espèces
(par ex. Dulvy et al., 2008; Dufour et al., 2010; Comte and Grenouillet, 2013; Maire
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et al., 2019), ou à des projections reposant sur différents types de modèles 2 (par ex.
Chu et al., 2005; Lassalle, 2008; Zuiden et al., 2016; Hansen et al., 2017).
Dans sa revue de littérature sur le sujet, Comte et al. (2013) indiquent que l’ampleur
des effets observés est en moyenne près de huit fois plus élevée que les effets pré-
dits, mais qu’une bonne cohérence existe entre les tendances générales observées et
prédites de la distribution des poissons.
Concernant les poissons amphihalins, les études sur les modifications de distribu-
tion se sont surtout focalisées sur les salmonidés (Comte et al., 2013), car ils s’agit à la
fois d’espèces à forte valeur économique et d’espèces d’eau froide pour lesquelles on
peut donc anticiper des changements dans un contexte de réchauffement climatique.
Les effets rapportés ou attendus du changement climatique sur l’aire de distribution
de ces espèces seraient :
— une contraction de leurs habitats (par ex. Lassalle and Rochard, 2009; Abdul-
Aziz et al., 2011; Kaeriyama et al., 2014; Isaak et al., 2018),
— une possible distribution plus au nord (par ex. Reist et al., 2006; Lassalle and
Rochard, 2009; Healey, 2011; Nielsen et al., 2013; Kaeriyama et al., 2014; Isaak
et al., 2018; Hume et al., 2020)
— un déclin des populations au sud concomittant avec une augmentation des
abondances des populations au nord (par ex. Healey, 2011; Hedger et al., 2013).
Ainsi, Abdul-Aziz et al. (2011) projettent une diminution des habitats d’été du
saumon rouge (Oncorhynchus nerka) dans l’océan Pacifique Nord, la mer de Béring et
une partie de l’océan Arctique de 38% et de 86% pour les habitats d’hiver du saumon
quinnat (Oncorhynchus tshawytscha), en utilisant le scénario « moyen » des émissions
de gaz à effet de serre de la région fournit par l’IPCC (scénario A1B). De leur côté,
Lassalle and Rochard (2009) analysent la distribution des poissons amphihalins en
Europe en 1900, puis se basant sur les facteurs environnementaux expliquant au
mieux cette répartition, projettent l’aire de répartition de ces espèces à l’horizon 2100
dans un contexte de changement climatique. Les résultats montrent que pour cinq
espèces il n’y a que peu, voire aucun changement, que trois espèces gagnent des
habitats au nord et que 14 espèces perdent des habitats sans en trouver d’autres
ailleurs (c.-à-d. contraction de l’aire de répartition). Les trois espèces dont l’aire de
répartition prédite augmente (principalement vers le Nord) sont l’alose feinte (Alosa
fallax), l’anguille européenne (Anguilla anguilla) et la brème de la mer noire (Vimba
vimba). Ces espèces pourraient potentiellement apparaître dans 12%, 12% et 26% des
bassins étudiés (196 bassins), respectivement.
Modification des calendriers des moments clés du cycle de vie des espèces
Pour accomplir leur cycle de vie, les poissons amphihalins migrent de l’eau douce
vers l’eau salée (c.-à-d. migration catadrome) et de l’eau salée vers l’eau douce (c.-
à-d. migration anadrome). Ces migrations sont influencées, en particulier, par des
facteurs environnementaux (voir section 1.4.3) qui leur permettent d’accomplir ces
moments-clés de leur cycle de vie au moment optimal, à la fois pour les géniteurs et
pour leurs progénitures.
Dans ce contexte, l’empreinte du changement climatique est particulièrement visible
via la modification des calendriers de migration de ces espèces et de nombreuses
2. Modèles (i) physiologiques basés sur les préférences thermiques des espèces, (ii) de distribution
reposant à la fois sur les préférences thermiques des espèces mais également sur d’autres facteurs en
lien avec l’habitat, ou (iii) empiriques, destinés à capturer les mécanismes et basés sur une combinaison
complexes de prédicteurs incluant l’hydrologie
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études ont rapporté ces changements (par ex. Quinn and Adams, 1996; Ellis and Vo-
koun, 2009; Kovach et al., 2015). La plupart des études mettent en évidence des mo-
difications dans le sens d’une avancée des dates de migration, en cohérence avec le
schéma général d’avancée notamment des événements printanniers (Parmesan and
Yohe, 2003; Ahas and Aasa, 2006), et ce dans les deux sens de migration. Ainsi, Otero
et al. (2014) déterminent des avancées de migration de 2,5 jours par décennie pour
la migration des smolts de saumon atlantique (Salmo salar) dans le bassin de l’océan
Nord-Atlantique (67 rivières), tandis que Quinn and Adams (1996) rapportent des
avancées de l’ordre de 6,9 jours par décennie pour l’alose savoureuse (Alosa sapidis-
sima) dans la rivière Columbia (USA) et que Tillotson and Quinn (2017) indiquent
des avancées de la migration anadrome des saumons rouges (Oncorhynchus nerka)
de 12,6 jours par décennie dans la rivière Cedar (USA).
Malgré ce schéma assez répandu d’une avancée des dates de migration, quelques
auteurs ont mis en avant des retards dans les dates de migration des espèces am-
phihalines (Valiente et al., 2011; Bal et al., 2017). Hodgson et al. (2006) indiquent ainsi
dans leur étude sur 46 populations de saumon rouge au Canada que les calendriers
de migration anadrome étaient, selon les populations étudiées, avancés (jusqu’à -6.5
jours par décennie), retardés (jusqu’à +12,7 jours par décennie), ou inchangés (c.-à-d.
pas de modification statistiquement significative).
De nombreuses questions se posent à la fois sur le fait de savoir si ces décalages de
dates de migration sont suffisants par rapport à la rapidité avec laquelle les variables
de l’environnement évoluent (Reed et al., 2011; Wong and Candolin, 2015; Staudin-
ger et al., 2019) et sur les implications de ces modifications sur la chaîne trophique
avec de nombreuses inquiétudes quant aux décalages non synchrones entre proie et
prédateurs pouvant conduire à des déclins marqués des espèces prédatrices (Visser
and Both, 2005; Miller-Rushing et al., 2010; Asch, 2015; Thackeray et al., 2016).
Synchronisation des populations
Récemment, plusieurs auteurs se sont alarmés de l’accroissement du risque d’ex-
tinction des populations structurées en métapopulation face aux changements cli-
matiques (Chevalier et al., 2015; Ong et al., 2016; Olmos et al., 2020). En effet, l’un des
impacts rapportés du changement climatique sur la biodiversité est l’augmentation
de la synchronie des dynamiques de population (Heino et al., 1997; Benton et al.,
2001; Kiviniemi and Löfgren, 2009). Deux grands facteurs peuvent synchroniser les
dynamiques de population (i) la dispersion des individus dans la mesure où elle per-
met des échanges d’individus entre les populations et peut donc les synchroniser si
la dispersion est importante (Lamarins, 2019), et (ii) « l’effet Moran » (Moran, 1953),
c’est-à-dire l’autocorrélation spatiale qui existe dans les facteurs environnementaux
et qui induit que des populations, même spatialement éloignées, peuvent être ex-
posées à des conditions environnementales similaires agissant à grande échelle spa-
tiale et les affectant de la même manière. Or, une espèce structurée en métapopula-
tion dont les abondances des différentes populations se synchronisent sous l’effet du
changement climatique, perd par la même occasion son avantage en terme de rési-
lience. En effet, l’avantage conféré par une structuration en métapopulation ne tient
que tant qu’il y a en son sein une, voire plusieurs populations ayant une forte dy-
namique de population (forte productivité), qui pallie le déclin d’autres populations
(Bowlby and Gibson, 2019). Étudier l’évolution du degré de synchronie entre les
populations de poissons potamotoques, qui sont souvent considérées comme struc-
turées en métapopulation (voir section 1.3.4), peut ainsi être un indicateur pertinent
pour suivre leur degré de fragilité face au risque d’extinction dans un contexte de
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changement climatique. De plus, il a été suggéré qu’une augmentation de la corréla-
tion spatiale pourrait être un signal d’alerte précoce avant un changement plus pro-
fond (par ex. déclin), constituant ainsi un indicateur important permettant de réagir
rapidement pour mettre en place des actions de gestion (Dakos et al., 2010; Tejedor
et al., 2020).
1.6 Objectifs de la thèse
L’érosion de la biodiversité est observée chez de nombreuses espèces, dans des
groupes taxonomiques très variés (voir section 1.1). C’est la raison pour laquelle,
nous avons commencé dans cette thèse par nous interroger à la fois sur l’évolution
des effectifs des espèces amphihalines en France au cours des 30 dernières années, et
sur l’échelle spatiale de ces évolutions. En effet, malgré ce pattern général orienté vers
le déclin, nous savons par ailleurs que certaines des espèces amphihalines étudiées
sont structurées en métapopulation (voir section 1.3.4), avec donc de possibles fluc-
tuations d’effectifs contrastées entre les populations d’une même espèce. De plus,
la gestion, à la fois de l’eau et de ces espèces réalisée dans les différents bassins-
versants français, n’est pas homogène et les caractéristiques de ces bassins-versants
sont assez diverses (c.-à-d. contraste des latitudes, des surfaces de bassin-versant,
des pentes). Ainsi, nous avons posé l’hypothèse d’une évolution contrastée des ef-
fectifs des espèces amphihalines de France entre les bassins-versants, sous l’effet de
facteurs agissant à une échelle locale (en particulier à l’échelle des bassins-versants).
Dans un deuxième temps, nous nous sommes intéressés aux calendriers de mi-
gration anadrome des espèces amphihalines. En effet, de multiples études ont relaté,
pour de nombreux groupes taxonomiques floristes et faunistiques, une modifica-
tion des calendriers des moments-clés des cycles de vie des espèces avec le plus
souvent, une avancée des calendriers printaniers (voir section 1.5.2). Les migrations
anadromes de ces espèces intervenant en France le plus souvent au printemps et à
l’été 3, nous avons posé l’hypothèse d’une avancée généralisée de ces calendriers de
migration sous l’effet de facteurs agissant à large échelle.
Enfin, nous nous sommes intéressés aux synchronismes pouvant exister dans les
dynamiques de population et pour les calendriers de migration. En effet, plusieurs
études ont rapporté une augmentation de la synchronie sous l’effet du changement
climatique, avec pour conséquence une augmentation du risque d’extinction des es-
pèces (voir le paragraphe synchronisation des populations de la section 1.5.2). De fa-
çon à mesurer le degré de fragilité de ces espèces au risque d’extinction, nous avons
cherché à quantifier ces synchronismes et à identifier les facteurs abiotiques d’in-
fluence.
Cette thèse s’organise en différents chapitres : après ce premier chapitre consacré
à l’introduction générale des différents concepts, le chapitre 2 présentera les diffé-
rents jeux de données utilisés ainsi que les développements réalisés afin de contri-
buer à l’amélioration et à la valorisation des séries chronologiques de comptage des
3. Certains individus, notamment chez les salmonidés, migrent également à l’automne en quantité
variable selon les stations. Ces migrations automnales n’ont pas été considérées dans cette étude —
voir section 2.1.2
38 Chapitre 1. Introduction générale
poissons. Les chapitres 3, et 5 présenteront les résultats de la thèse et s’articule-
ront donc autours des articles scientifiques publiés ou en préparation. Dans le cha-
pitre 3, nous nous intéresserons aux fluctuations observées dans les comptages des
poissons amphihalins en France métropolitaine à plusieurs échelles : locale (c.-à-d. à
l’échelle de la station), régionale (c.-à-d. à l’échelle des bassins-versants) et nationale.
Dans le chapitre , nous analyserons les dates de migration des poissons amphihalins
aux stations de comptage de France et nous chercherons à expliquer ces modifica-
tions phénologiques par les paramètres environnementaux. Le chapitre 5, quant à
lui, permettra de mieux comprendre les synchronismes existants à la fois dans les
dynamiques de population et dans les calendriers de migration et ce à différentes
échelles écologiques (entre les espèces, les populations) et spatiales (entre stations,
rivières, bassins-versants).
Au cours de ce travail de thèse, trois articles scientifiques ont été publiés dans des
revues à comité de lecture et un quatrième reste à soumettre. Les versions intégrales
de ces articles sont présentées à la fin des chapitres 2 à 5. Les articles composant le
cœur des chapitres 3 à 5 comprennent un grand nombre de co-auteurs car le choix
a été fait durant ce travail de thèse d’associer aux publications toutes les structures
travaillant au recueil et à la bancarisation des données de comptage en France ; ces
structures ayant mis à disposition leurs données et le résultat de leurs expériences
dans le cadre de la réalisation de cette thèse.
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2.1 Les données de comptage des poissons
2.1.1 Les systèmes de comptage des poissons
Au début des années 1980 sont apparues, en France, les premières stations de
comptage des poissons (par ex. station de piégeage de Cerisel sur l’Oir (1983), d’Eu
sur la Bresle (1984) ou d’Uxondoa sur la Nivelle (1984)) (Figure 2.1). Le principal
objectif de ces stations était le suivi à long terme et sur l’ensemble de la période de
migration des populations colonisant un cours d’eau. Souvent monospécifiques, ces
premières stations cherchaient surtout à quantifier les populations de salmonidés (la
plupart du temps le saumon atlantique) et/ou d’anguille européenne, et ce parfois
dans les deux sens de migration (voir par exemple les stations de piégeage de Ceri-
sel (1983) et de Beauchamps (1982) pour le suivi de la dévalaison).
Ainsi, les poissons amphihalins, du fait de leur fort intérêt patrimonial et écono-
mique, étaient déjà au cœur des préoccupations des gestionnaires des cours d’eau.
FIGURE 2.1 – Évolution du nombre de stations de comptage des pois-
sons en service en France selon le type de système de comptage.
En vert clair : les stations de piégeage, en vert foncé : les stations de
vidéo-comptage.
La plupart du temps implantées dans les passes à poissons de certains ouvrages
(Figure 2.2), le nombre de ces stations n’a fait que croître au cours du temps, en par-
ticulier pour suivre les différentes populations de poissons amphihalins en France.
Les techniques de suivi sont diverses : piégeage, vidéo-comptage, compteur à résis-
tivité, caméra acoustique (Travade and Larinier, 1992; Daroux et al., 2014).
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FIGURE 2.2 – Schéma du fonctionnement des stations de comptage.
DC1 est un dispositif de piégeage, DC2 est une station de vidéo-
comptage, DF1-DF2-DF3 sont des dispositifs de franchissement per-
mettant aux poissons de franchir l’ouvrage. Ici il s’agit de passes à
poissons (source : photo : LOGRAMI)
Selon le système de comptage utilisé, il est possible de recueillir plus ou moins
d’informations sur les poissons franchissant l’ouvrage (Tableau 2.1). Ainsi, le sys-
tème de comptage par piégeage offre, du fait de la capture de tous les individus
franchissant l’ouvrage, le plus large choix d’informations à collecter possible. Néan-
moins, il s’agit du suivi le plus contraignant à mettre en place puisqu’il nécessite
la pose et la relève du piège à une fréquence régulière. D’autre part, outre le fait
qu’il ne permet pas de disposer en détail du moment d’arrivée des poissons dans le
piège (information partielle donc sur la dynamique migratoire), c’est le système qui
impacte le plus la migration des poissons. En effet, du fait même de la présence de
la cage de piégeage il peut induire des comportements d’évitement qui peuvent se
traduire par de nombreuses dévalaisons (Bach et al., 2000, 2008, 2011; Schaeffer and
Clair, 2010). En outre, il représente un frein manifeste à la migration des poissons
qui, une fois piégés, doivent attendre plusieurs heures voire plusieurs jours avant
d’être relâchés en amont de l’ouvrage.
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Piégeage Vidéo-comptage Caméra acoustique Compteur à résistivité
Données collectées
VL VD
Dénombrement l1 l l l m2
Dynamique migratoire m3 l l l l
Taille l l m4 s s
Âge l5 m6 m6 s s
État sanitaire externe l s7 s s s
Présence nageoire adipeuse8 l l s s s
Poids l m9 m9 s s
Sexe l s s s s
Stade de maturité l m10 m10 s s
1 Sur les systèmes de piégeage capturant des quantités très importantes de poissons, l’information récoltée est principalement le poids du lot
qui peut permettre d’estimer un effectif. D’autre part, tous les individus ne sont pas capturés car cela dépend de la taille des poissons et de
l’écartement des barreaux de la cage de piégeage (les plus petits individus ne peuvent pas être capturés par ce type de système).
2 Le compteur à résistivité permet uniquement de compter les individus au-dessus d’un certain chiffre de résistivité correspondant à une taille
cible de poissons. Il est utilisé dans les rivières où l’on considère qu’au dessus d’une certaine taille de poissons il y a une très forte probabilité
pour qu’il s’agisse d’une espèce particulière (saumon par exemple).
3 Seule la période de piégeage est connue (date de mise en place du piège et date de relève). La date exacte à laquelle a été capturé un poisson
reste inconnue.
4 La taille peut être collectée si un quadrillage est présent dans le fond. Dans ce cas, la taille est relativement imprécise et dépend de la largeur
du quadrillage.
5 Via prélèvement et lecture d’écaille.
6 Uniquement pour les espèces disposant d’un abaque taille/âge - souvent utilisé pour les âges de mer des saumons.
7 Certaines stations équipées d’un spot lumineux placé à l’intérieur du local de comptage permettent de repérer des blessures mais uniquement
sur le flanc visible à la caméra.
8 Chez les salmonidés uniquement. L’absence de nageaoire adipeuse indique habituellement que le poisson a été élevé en pisciculture avant
d’être relâché dans le milieu naturel.
9 Uniquement pour les espèces disposant d’un abaque taille/poids et lorsque la taille est mesurée.
10 Possibilité à minima pour certaines espèces de distinguer les juvéniles des adultes (à minima pour les poissons amphihalins).
TABLE 2.1 – Données sur les poissons pouvant être collectées selon les différents types de suivis. VL : station de vidéo-comptage
avec visualisation latérale - VD : station de vidéo-comptage avec visualisation par le dessus. l : données pouvant être collectées
- m : données pouvant être collectées mais de façon partielle ou imprécise - s : données ne pouvant pas être collectées.
source des illustrations : Piégeage : LOGRAMI; Vidéo-comptage : LOGRAMI; Caméra acoustique : EPTB Vilaine ; Compteur à
résistivité : LOGRAMI.
Les stations de vidéo-comptage, quant à elles, présentent selon les types de sys-
tème, des fonctionnements très différents. La collecte d’information possible est ainsi
assez dépendante du système retenu. Dans le tableau 2.1, nous avons distingué les
deux types les plus fréquemment utilisés en France (la visualisation sur le dessus et
la visualisation latérale). Il est à noter que dans les dernières années, de nouvelles
solutions ont vu le jour comme les caissons étanches ou les scanners infra-rouges
couplés à une chambre de vidéo-comptage. De la même façon que pour les deux
grands types plus traditionnels de stations de vidéo-comptage (c.-à-d. visualisation
latérale ou sur le dessus), les données pouvant être collectées sur ces nouveaux sys-
tèmes sont dépendantes de leurs caractéristiques.
Au total, nous avons identifié 110 stations de comptage en France, gérées par 34
structures différentes (Tableau 2.2). La grande majorité de ces suivis est tournée vers
l’étude de la montaison des poissons (Figure 2.3). Sur la période 2010-2020 ces sys-
tèmes représentent 87% de l’ensemble des stations de comptage.
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FIGURE 2.3 – Répartition des systèmes de comptage orientés pour le
suivi de la montaison et de la dévalaison des poissons par période de
10 ans entre 1980 et 2020
Concernant les types de suivis (vidéo-comptage versus station de piégeage), on
assiste au cours du temps à un rééquilibrage entre ces systèmes (Figure 2.4). D’abord
largement majoritaire (88% sur la période 1980-1990), les systèmes de piégeage ne re-
présentent plus que 59% des systèmes de comptage durant la période 2010-2020.
FIGURE 2.4 – Répartition des systèmes de comptage des poissons
entre stations de piégeage et de vidéo-comptage par période de 10
ans entre 1980 et 2020
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Ainsi, bien que l’essor des stations de piégeage ait démarré en France bien avant
celui des stations de comptage, leur création se raréfie à partir des années 2010, tan-
dis qu’une dizaine de stations de vidéo-comptage ont été créées en France depuis
2015 (Figure 2.1 et Tableau 2.2).
Ces systèmes de comptage des poissons cumulent aujourd’hui des séries rela-
tivement longues de données, puisqu’en 2020, 80% de ces stations fonctionnaient
depuis au moins 10 ans (Figure 2.5).
FIGURE 2.5 – Longueur des séries chronologiques des systèmes de
comptage en France en 2020
Compte-tenu du nombre important de dispositifs existant en France, le travail
réalisé dans le cadre de cette thèse a ainsi représenté une bonne occasion pour ban-
cariser une partie de ces données dans une base de données OpenSource et a permis









TABLE 2.2 – Séries chronologiques de comptage des poissons recensées en France dans le cadre de cette thèse. l : Données utilisées dans
le cadre de cette thèse - s : Données non utilisées (série de données trop courte, protocole de comptage modifié de façon importante
dans le temps, données peu fiables ou trop nombreuses données manquantes). VL = visualisation latérale. VD = visualisation sur le
dessus.
Bassin-versant Stations Objectif Type station Série chronologique Maître d’ouvrage







depuis 1984 INRAE - Migradour
l Artix (Gave de Pau)
s Baigts-de-Béarn (Gave de Pau)
s Baigts-de-Béarn (Gave de Pau)
s Castet (Gave d’Ossau)




l Guerlain (Gave d’Oloron)
l Halsou (Nive)
s Masseys (Gave d’Oloron)
l Saint-Cricq (Gave d’Ossau)
l Soeix (Gave d’Aspe)
l Sorde-l’Abbaye (Gave d’Oloron)
s Soustons (Courant de Soustons)
















































































s Tréauray (Loc’h) Montaison Piégeage depuis 2013 Eau du Morbihan




























l Moulin Neuf (Pont l’Abbé)











l Moulin du Vivier (Loysance)






1994 - 2010 FD35












FD35 - AFBB - BGM
- MNHN
l Moulin des Princes (Scorff)






depuis 1994 INRAE - FD56
































































s Angle Guignard (Grand Lay)
s Apremont (Vie)
s Écluse du Jaunay (Jaunay)
s Jaunay (Jaunay)
s Mervent (Vendée)
s Rochereau (Grand Lay)



















































































s Bazoin Mignon (Canal du Mignon)
l Boisse (Vendée)
l Boule d’Or Cinq Abbés (Canal des Cinq Abbés)
l Boule d’Or Vendée (Vendée)
l Cinq Abbés (Canal des Cinq Abbés)
l Contreboth de Vix (Canal du Contreboth de Vix)
l Enfreneaux (Sèvre Niortaise)
l Marais Pin (Sèvre Niortaise)
l Massigny (Vendée)
s Moulin de Bégrolles (Sèvre Niortaise)












































































s Bladier - Ricard (Hérault) Montaison Vidéo-comptage (VL) depuis 2016 FD34
s Mallemort (Durance) Montaison Piégeage depuis 2003 ARFPPMA PACA




s Grau de la Fourcade (Vaccares)






































l Claies-de-Vire (Vire) Montaison Vidéo-comptage (VL) depuis 2002 FD50
s Choisy-au-Bac (Aisne) Montaison Vidéo-comptage (VL) depuis 2017 FD60 - SeMAO






























Accronyme des structures :
AFBB = Association Frémur Baie de Beaussaie
ARFPPMA PACA = Association Régionale des Fédérations de Pêche de PACA
ASR = Association Saumon-Rhin
BGM = Bretagne Grands Migrateurs
DDTM22 = Direction Départementale des Territoires et de la Mer des Côtes-d’Armor
EDF = Électricité de France
FD14 = Fédération départementale du Calvados pour la pêche et la protection du milieu aquatique
FD29 = Fédération départementale du Finistère pour la pêche et la protection du milieu aquatique
FD34 = Fédération départementale de l’Hérault pour la pêche et la protection du milieu aquatique
FD35 = Fédération départementale d’Ille-et-Vilaine pour la pêche et la protection du milieu aquatique
FD50 = Fédération départementale de la Manche pour la pêche et la protection du milieu aquatique
FD56 = Fédération départementale du Morbihan pour la pêche et la protection du milieu aquatique
FD60 = Fédération départementale de l’Oise pour la pêche et la protection du milieu aquatique
FD62 = Fédération départementale du Pas-de-Calais pour la pêche et la protection du milieu aquatique
FD80 = Fédération départementale de la Somme pour la pêche et la protection du milieu aquatique
FD85 = Fédération départementale de Vendée pour la pêche et la protection du milieu aquatique
FD89 = Fédération départementale de l’Yonne pour la pêche et la protection du milieu aquatique
INRAE = Institut national de recherche pour l’agriculture,l’alimentation et l’environnement
Logrami = Association Loire grands migrateurs
Migado = Association migrateurs Garonne Dordogne Charente Seudre
Migradour = Association migrateurs des bassins de l’Adour, de la Nivelle et des cours d’eau côtiers des Landes et des Pyrénées-Atlantiques
MNHN = Muséum national d’histoire naturel
MRM = Association Migrateurs Rône-Méditerranée
OFB = Office français de la biodiversité
PNR Marais Poitevin = Parc naturel régional du Marais Poitevin
SeMAO = Société d’exploitation et de maintenance des barrages de l’Aisne et de la Meuse
Seinormigr = Association Seine-Normandie migrateurs
SMATAH = Syndicat mixte d’aménagement touristique de l’Aulne et de l’Hyères
SMBL = Syndicat mixte de la base de plein air et de loisir de Léry-Poses
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2.1.2 Sélection des données
À partir du jeu de données constitué (18 millions de données de passage de
poissons bancarisées, comprenant des espèces amphihalines et holobiotiques), nous
avons réalisé des sélections (Figure 2.6).
FIGURE 2.6 – Schéma récapitulatif des sélections de données réalisées
pour : (i) l’ensemble des analyses (colonne de gauche), (ii) le chapitre
3 (colonne du milieu) et (iii) le chapitre 4 (colonne de droite). Les sé-
lections réalisées aux chapitres 3 et 4 s’additionnent à celles réalisées
sur l’ensemble du jeu de données. Le chapitre 5 n’a fait l’objet d’au-
cune sélection spécifique puisqu’il réutilise les jeux de données des
chapitres 3 et 4. ALA = Alosa sp.. ANG = anguille européenne (An-
guilla anguilla). LPM = Lamproie marine (Petromyzon marinus). SAT =
saumon atlantique (Salmo salar). TRM = truite de mer (Salmo trutta).
(Source des icônes utilisées : Noun Project : bakena studio, ibrandify,
luca fruzza, Mavadee, siipkan creative).
Tout d’abord, nous n’avons conservé que les stations ayant au moins 10 années
de données. Nous avons en effet considéré qu’en deçà de 10 ans, le recul de la sé-
rie de données était insuffisant pour analyser des tendances dans la série. Parmi les
stations disposant d’au moins 10 années de données nous n’avons sélectionné que
les stations qui avaient été suivies rigoureusement. Ainsi, en concertation avec les
producteurs de données, nous avons écarté certaines stations de piégeage pour les-
quelles les poses et relèves du piège étaient irrégulières sur la série de données avec
un effort de suivi variable selon les années. De la même façon, la station de Château-
ponsac sur la Gartempe, munie d’un compteur à résistivité durant les 12 premières
années de comptage, n’a pas été considérée car la fiabilité du système de comptage
interroge.
De façon générale, grâce au partenariat mis en place avec l’ensemble des produc-
teurs de données dans le cadre de cette thèse, nous avons donc cherché à sélectionner
les stations jugées fiables et dont l’effort de suivi a été régulier durant l’ensemble de
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la période de comptage.
Il faut enfin noter que notre sélection de données a pu être modifiée à la marge
en fonction des questions posées dans le cadre de cette thèse. Ainsi, les stations de
Chopolo et d’Halsou (bassin de l’Adour) ont, par exemple, été écartées dans les ana-
lyses sur l’évolution des effectifs car des aménagements sont intervenus au barrage
au cours de la période de suivi et ont modifié l’efficacité de piégeage sur ces stations.
En revanche, les données sur les dates de migration des poissons à ces stations ont
été jugées suffisamment stables sur la période de temps considérée pour permettre
l’utilisation de ces séries dans nos analyses sur la modification des calendriers de
migration.
Afin de ne travailler qu’avec les espèces fréquemment comptabilisées aux sta-
tions, nous n’avons conservé un taxon que si :
— il s’agissait d’une espèce amphihaline ;
— il était compté au moins 7 années sur 10 ;
Travailler à la fois sur les espèces amphihalines et holobiotiques, aurait pu être
un moyen intéressant de nous aider à identifier l’échelle spatiale des facteurs expli-
catifs à l’origine des modifications observées puisque les espèces holobiotiques ne
sont influencées que par des facteurs propres au bassin-versant dans lequel ils se
trouvent, contrairement aux amphihalins qui vivent alternativement en mer et en
rivière.
Malheureusement, ce jeu de données ne nous a pas permis de réaliser de telles ana-
lyses. En effet, l’ensemble des producteurs de données ne réalisent pas le comptage
systématique des espèces holobiotiques. Ainsi, certaines années un dénombrement
exhaustif des espèces holobiotiques peut être réalisé (notamment durant la ou les
premières années de mise en service d’une station), puis ce comptage peut être aban-
donné pour ne mentionner par la suite que la présence ou l’absence de ces différentes
espèces.
Enfin, seules les migrations anadromes ont été considérées dans notre étude
puisque 87% des systèmes de comptage sont orientés vers le suivi de la montai-
son.
Au total, suite à ces sélections, notre jeu de données contenait plus de 2 millions
de données de passage de poissons. Il était constitué de 46 stations localisées sur 31
rivières (Tableau 2.2 et Figure 2.7) et de 5 taxons amphihalins : la grande alose et
l’alose feinte rassemblées en un groupe « aloses » (puisqu’il n’est pas possible de dif-
férencier les deux espèces aux stations de vidéo-comptages), le saumon atlantique,
l’anguille européenne, la lamproie marine et la truite de mer.
Des sélections supplémentaires et spécifiques à chacun des chapitres ont égale-
ment été nécessaires, en plus des sélections réalisées sur l’ensemble du jeu de don-










FIGURE 2.7 – Localisation des stations de comptage recensées en France en 2020. l : stations dont les données ont été utilisées dans le cadre de
cette thèse - s : stations dont les données n’ont pas été utilisées (pas assez d’années de données ou données jugées trop partielles)
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Ainsi, dans le chapitre 3, seules les anguilles de taille supérieure à 150mm ont
été considérées. En effet, nous avions dans notre jeu de données relativement peu de
stations comptabilisant les individus de taille inférieure ou égale à 150mm mais en
nombre très important comparé aux individus de taille supérieure.
Dans le chapitre 4, nous avons réalisé 3 sélections supplémentaires en plus des
sélections réalisées sur l’ensemble du jeu de données (Figure 2.6).
En effet, dans la mesure où nous nous intéressions aux dates de migration et non
plus aux effectifs, les anguilles ont été séparées en deux écophases : (i) les individus
de taille inférieure ou égale à 150mm et (ii) les individus de taille supérieure. En
effet, ces deux classes de taille correspondent généralement à d’importants change-
ment ontogéniques et comportementaux (par ex. Feunteun et al., 2003; Laffaille et al.,
2003), bien qu’une telle division soit quelque peu arbitraire et fluctuante en fonction
des caractéristiques des bassins-versants (Laffaille et al., 2004).
De plus, et ce pour l’ensemble des taxons étudiés, nous n’avons conservé un
taxon que si son effectif moyen annuel était supérieur à 20 individus. Nous avons en
effet considéré qu’en deçà les données n’étaient pas assez représentatives pour les
intégrer à nos analyses.
Enfin, pour les salmonidés (c.-à-d. saumon atlantique et truite de mer), seules
les migrations printanières ont été considérées. En effet, sur certaines stations de
comptage, les migrations de salmonidés présentent une bimodalité avec une fraction
des poissons se présentant au printemps ou durant l’été et une fraction à l’automne
(Figures 2.8 et 2.9). Dans notre jeu de données, les migrations à l’automne étaient
moins nombreuses que les migrations printanières. De plus, sur certaines stations
(notamment celles relativement éloignées de la mer comme les stations de Langeac
et Poutès sur l’Allier) les calendriers de migration automnales ne reflètaient pas le
moment d’arrivée des poissons puisque ceux-ci peuvent entrer dans les bassins plu-
sieurs semaines voire mois plus tôt. En effet, ces individus peuvent réaliser un arrêt
estival lorsque les températures de l’eau deviennent trop chaudes (Baisez et al., 2011)
et arrivent aux stations lors de leur reprise de migration automnale. Ainsi, les dates
d’arrivée de ces poissons sont liées aux températures de l’eau et au débit autom-
naux puisque la reprise de migration après l’estivation se fait à la faveur de débit et
de température favorables.
Au final, les séries chronologiques utilisées s’étendent, selon les stations, entre 10
et 35 ans sur la période 1983 - 2017, pour une moyenne de 17,8 ans de suivi (+/-6).
Le Tableau 2.3 récapitule l’ensemble des stations utilisées dans le cadre de cette
thèse, en précisant les chapitres dans lesquels elles ont été considérées, ainsi que les
espèces comptées et les séries de données utilisées.
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TABLE 2.3 – Stations de comptage considérées dans cette étude, es-
pèces amphihalines comptées et longueur des séries de données. ALA
= aloses (Alosa sp.). ANG = anguille européenne (Anguilla anguilla).
LPM = lamproie marine (Petromyzon marinus). SAT = saumon atlan-
tique (Salmo salar). TRM = truite de mer (Salmo trutta).
Chapitre Station Rivière Espèces Série chrono.
Tous Eu Bresle SAT-TRM 1984-2015
Tous Breuil-en-Auge Touques ANG-SAT-TRM 2005-2015
Tous Claies-de-Vire Vire ALA-LPM-SAT-TRM 2002-2015
Tous May-sur-Orne Orne ALA-ANG-LPM-SAT-TRM 2004-2015
Tous Iffezheim Rhin ALA-ANG-LPM-SAT-TRM 2003-2015
Tous Gambsheim Rhin ALA-ANG-LPM-SAT-TRM 2006-2015
Tous Cerisel Oir ANG-LPM-SAT-TRM 1984-2016
Chap. 3 et 5 Pont es Omnes Frémur ANG 1996-2016
Chap. 3 et 5 Bois Joli Frémur ANG 1996-2016
Chap. 4 et 5 Pont Rolland Gouessant ANG 2004-2013
Tous Kerhamon Elorn ALA-ANG-SAT-TRM 2007-2016
Tous Moulin du Vivier Loysance SAT-TRM 1996-2010
Tous Châteaulin Aulne ALA-ANG-LPM-SAT-TRM 1999-2015
Tous Moulin Neuf Pont l’Abbé ANG 2002-2016
Tous Moulin des Princes Scorff ALA-LPM-SAT-TRM 1994-2016
Tous Malon Vilaine ANG 1998-2008
Tous Arzal Vilaine ALA-ANG-LPM-SAT-TRM 1995-2016
Tous Boisse Vendée ANG 1994-2013
Tous Massigny Vendée ANG 1994-2007
Tous Boule d’Or Cinq Abbés Canal des Cinq Abbés ANG 1994-2013
Tous Boule d’Or Vendée Vendée ANG 1994-2013
Chap. 3 et 5 Cinq Abbés Canal des Cinq Abbés ANG 1996-2017
Chap. 3 et 5 Contreboth de Vix Canal du Contreboth de Vix ANG 1996-2011
Tous Marais Pin Sèvre niortaise ALA-ANG 2008-2017
Tous Enfreneaux Sèvre niortaise ANG 1984-2017
Tous Descartes Creuse ALA-ANG-LPM-SAT-TRM 2007-2017
Tous Decize Loire ALA-ANG-LPM 1998-2017
Tous Châtellerault Vienne ALA-ANG-LPM-SAT-TRM 2004-2017
Chap. 3 et 5 Gueugnon Arroux ANG-SAT 2006-2017
Tous Vichy Allier ALA-ANG-LPM-SAT-TRM 1997-2017
Tous Poutès Allier ANG-SAT 1988-2016
Tous Mauzac Dordogne ALA-ANG-LPM-SAT-TRM 2004-2015
Tous Tuilières Dordogne ALA-LPM-SAT-TRM 1993-2015
Tous Golfech Garonne ALA-LPM-SAT-TRM 1993-2015
Tous Bazacle Garonne ALA-ANG-LPM-SAT-TRM 1993-2015
Tous Carbonne Garonne ANG-SAT-TRM 2001-2015
Tous Uxondoa Nivelle ALA-ANG-SAT-TRM 1996-2017
Tous Olha Nivelle SAT-TRM 1996-2017
Tous Sorde-l’Abbaye Gave d’Oloron ALA-SAT-TRM 1996-2012
Chap. 4 et 5 Chopolo Nive LPM-SAT-TRM 1999-2017
Tous Artix Gave de Pau ANG-LPM-SAT-TRM 2005-2016
Chap. 4 et 5 Halsou Nive LPM-SAT 2000-2017
Tous Guerlain Gave d’Oloron LPM-SAT-TRM 1996-2012
Tous Chéraute Saison SAT-TRM 1996-2014
Tous Soeix Gave d’Aspe ANG-SAT-TRM 1996-2017
Chap. 3 et 5 Saint-Cricq Gave d’Ossau ANG 2002-2011
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FIGURE 2.8 – Migration des saumons aux stations de comptage en
jour Julien sur l’ensemble de la série de données.
FIGURE 2.9 – Migration des truites de mer aux stations de comptage
en jour Julien sur l’ensemble de la série de données.
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2.2 Les données environnementales
En plus des données « poissons », nous avons également bancarisé des données
environnementales afin de tester l’influence de ces variables sur les évolutions ob-
servées (évolutions des effectifs, des calendriers de migration et des synchronismes).
Nous nous sommes ainsi particulièrement intéressés à quatre paramètres environ-
nementaux connus pour influencer les migrations des poissons amphihalins (pour
plus de détails sur les paramètres influençant les migrations voir chapitre 1 - section
1.4.3). Pour chacun de ces paramètres nous avons construit un à plusieurs descrip-
teurs (Tableau 2.4).
TABLE 2.4 – Descripteurs abiotiques développés pour les analyses
des facteurs explicatifs aux modifications observées. NAOI = Indice
d’oscillation Nord-Atlantique. SST = Température de surface de la
mer. T°C = Témpérature de l’air pris comme proxy de la température
de l’eau. Débit = Débit des rivières. Pour chaque descripteur, nous
avons réalisé la moyenne sur la période indiquée. Q90 de migration
signifie que nous avons réalisé la moyenne durant le passage de 90%
de la migration pour l’espèce considérée.
NAOI SST T°C Débit
Hiver 15 jours précédant Printemps Printemps
Mois précédant Été Été
Février à la date d’arrivée Hiver Hiver
Année Année
Q90 de migration Q90 de migration
2.2.1 L’indice d’oscillation Nord-Atlantique (NAOI)
C’est un phénomène océanique et atmosphérique qui est souvent utilisé comme
un indice général du climat dans l’hémisphère Nord. Il correspondant à la différence
de pression atmosphérique existant entre l’anticyclone d’Açores et la dépression de
Lisbonne (Figure 2.10). Lorsque la NAOI est positive, cela correspond à des hivers
doux et pluvieux sur l’Europe avec une circulation d’Ouest en Est plus prononcée.
Les données ont été téléchargées sur le site de la National Oceanic and Atmosphe-
ric Administration (NOAA). Nous avons utilisé l’indice moyen de NAO en hiver
(décembre à mars) car c’est à cette période qu’il exerce sa plus grande influence sur
l’environnement océanique (Hurrell, 1995; Drinkwater et al., 2013).
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FIGURE 2.10 – Évolution de l’indice d’oscillation Nord-Atlantique en
hiver dans l’hémisphère Nord (source des données : NOAA)
2.2.2 La température de surface de la mer (SST)
Les données ont été téléchargées sur le site de la NOAA pour une résolution
de 0.25˚x 0.25˚sur l’ensemble de la période étudiée (1983-2017) (Figure 2.11). Les
zones utilisées en mer par les différentes espèces de poissons amphihalins étudiées
n’étant pas toujours les mêmes (voire, pour certaines espèces étant mal connues),
nous avons sélectionné les zones à proximité des estuaires qui sont des lieux de pas-
sage communs à toutes les espèces. À partir de ces données, nous avons calculé à
chaque station, pour chaque année et chaque taxon, la température moyenne de sur-
face de la mer durant les 15 jours et le mois précédant les migrations. La SST étant
mesurée à chaque embouchure, nous avons supposé que ce paramètre agissait sur
une période relativement courte étant donné que la majorité des stations de comp-
tage est située dans la partie aval des rivières (entre 1 et 880 km de la mer ; médiane
= 37 km). Pour les anguilles, nous avons calculé la moyenne entre le 1er février et la
date de passage. Nous avons, en effet, considéré que le processus de colonisation de
l’estuaire vers les stations de comptage a une durée plus longue pour cette espèce
que pour les espèces potamotoques, en particulier parce que le déclenchement des
migrations actives des civelles est lié aux températures (Jellyman and Briand, 2016).
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FIGURE 2.11 – Températures de surface de la mer (°C) durant le prin-
temps 2016 1(source données : NOAA).
2.2.3 La température de l’air
Ce paramètre a été utilisé comme proxy de la température de l’eau (voir par
exemple Caissie, 2006; Rabi et al., 2015), car nous ne disposions pas d’un réseau de
suivi de la température de l’eau sur la période étudiée à proximité de chaque sta-
tion de comptage. Les moyennes journalières ont été téléchargées sur le site de la
NOAA, en choisissant la station de mesure la plus proche de chacune des stations
de comptage considérées (Figure 2.12). Lorsque des données étaient manquantes,
nous avons utilisé des extrapolations linéaires dans le cas où la quantité de données
manquantes était faible (c.-à-d. au moins 20 données mesurées par mois). Dans le cas
contraire, nous avons appliqué aux jours manquants la moyenne interannuelle des
températures mesurées ce jour là sur l’ensemble de la série de données. À partir de
ces données nous avons calculé : (i) la température moyenne annuelle, (ii) la tempé-
rature moyenne durant l’hiver (21 décembre - 20 mars), le printemps (21 mars - 20
juin) et l’été (21 juin - 20 septembre) et (iii) la température moyenne pendant le pas-
sage de 90% de la fraction migrante pour chaque taxon et à chaque station (Tableau
2.4).
1. L’animation n’est visible que si le PDF est ouvert avec ©Acrobat Reader, ©PDF-XChange,
©Acroread, ou ©Foxit Reader
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FIGURE 2.12 – Évolution de la température (˚C) et du débit (m3/s) à
3 stations étudiées (source des données : NOAA - DREAL)
2.2.4 Le débit
Nous avons téléchargé les débits moyens journaliers sur le site de la Direction
Régionale de l’Environnement, de l’Aménagement et du Logement (DREAL). Pour
chaque station de comptage, nous avons cherché la station de mesure des débits la
plus représentative. Parfois, plusieurs stations de mesures ont été nécessaires pour
représenter au mieux les débits rencontrés sur une station, notamment dans le cas
d’une station de comptage ne couvrant pas l’ensemble de la période étudiée ou de la
présence d’un affluent important entre la station de mesure et la station de comptage
(dans ce cas, une station sur l’affluent a été recherchée en plus de la station sur l’axe
principal et les débits ont été sommés) (Figure 2.12). À partir de ces données, nous
avons calculé les mêmes descripteurs que ceux calculés pour les températures (c.-
à-d. moyenne annuelle des débits, moyenne durant l’hiver, le printemps et l’été et
moyenne durant le passage de 90% des poissons — Tableau 2.4).
2.3 Les autres variables explicatives utilisées
En plus des données « poissons » et des données environnementales, nous avons
utilisé pour les analyses du chapitre 3 de cette thèse, des données de situation géo-
graphique comme l’indication du bassin-versant ou de la latitude de chacune des
stations analysées. En effet, compte-tenu des nombreuses études ayant documenté
un déplacement vers le nord de l’aire de distribution des espèces en raison du chan-
gement climatique (Parmesan and Yohe, 2003; Comte and Grenouillet, 2015; Horreo
et al., 2018), nous avons posé l’hypothèse que les stations localisées au Sud connais-
saient un déclin plus marqué de leurs effectifs, en particulier pour les espèces d’eau
froide comme les salmonidés.
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De façon complémentaire à ces variables de situation, nous avons considéré des
variables qualitatives liées à la gestion au sein des bassins-versants étudiés (Tableau
2.5). Ces variables de « gestion » portaient sur la présence ou l’absence :
— d’une pêcherie commerciale en aval des stations
— d’un programme de soutien des effectifs pour le saumon atlantique
— d’une amélioration notable de la continuité écologique en aval des stations
durant la période d’étude
Ces trois variables de gestion ont été établies par « dire d’expert », l’objectif étant
d’identifier les stations dont l’évolution des effectifs auraient pu être perturbée ou
influencée par l’une ou l’autre de ces variables. Le Tableau 2.5 présente les stations
utilisées au cours de ce travail, en précisant les différentes variables explicatives,
géographiques et de gestion considérées.
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TABLE 2.5 – Variables géographiques et de gestion au sein des
bassins-versants. La colonne Chapitre permet d’identifier les stations
utilisées dans les différents chapitres de la thèse. Tous signifie que la
station a été considérée dans les trois chapitres d’analyses à savoir les
chapitres 3 à 5. Dans le cas contraire, les numéros des chapitres sont
indiqués : le chapitre 3 correspond aux analyses sur l’évolution des
effectifs, le chapitre 4 aux analyses sur l’évolution des calendriers de
migration et le chapitre 5 aux analyses sur le synchronisme des effec-
tifs et des calendriers de migration. n.c. signifie que la variable n’a pas
été considérée pour la station.
Chapitre Station Bassin Latitude Pêche Soutien effectif Continuité Écologique
Tous Eu Bresle 50.05 X - -
Tous Breuil-en-Auge Touques 49.23 - - X
Tous Claies-de-Vire Vire 49.18 - - X
Tous May-sur-Orne Orne 49.11 - - X
Tous Iffezheim Rhin 48.83 X X -
Tous Gambsheim Rhin 48.68 - X -
Tous Cerisel Oir 48.63 - - -
Chap. 3 et 5 Pont es Omnes Frémur 48.58 - - -
Chap. 3 et 5 Bois Joli Frémur 48.58 - - -
Chap. 4 et 5 Pont Rolland Gouessant 48.52 n.c. n.c. n.c.
Tous Kerhamon Elorn 48.46 - X -
Tous Moulin du Vivier Loysance 48.45 - X -
Tous Châteaulin Aulne 48.20 - - -
Tous Moulin Neuf Pont l’Abbé 47.89 - - -
Tous Moulin des Princes Scorff 47.84 - - -
Tous Malon Vilaine 47.80 - - -
Tous Arzal Vilaine 47.50 X - -
Tous Boisse Sèvre niortaise 46.45 - - -
Tous Massigny Sèvre niortaise 46.42 - - -
Tous Boule d’Or Cinq Abbés Sèvre niortaise 46.39 - - -
Tous Boule d’Or Vendée Sèvre niortaise 46.39 - - -
Chap. 3 et 5 Cinq Abbés Sèvre niortaise 46.33 X - -
Chap. 3 et 5 Contreboth de Vix Sèvre niortaise 46.32 X - -
Tous Marais Pin Sèvre niortaise 46.32 - - -
Tous Enfreneaux Sèvre niortaise 46.32 X - -
Tous Descartes Loire 46.97 X X X
Tous Decize Loire 46.84 X X X
Tous Châtellerault Loire 46.81 X X X
Chap. 3 et 5 Gueugnon Loire 46.61 - X -
Tous Vichy Loire 46.14 X X X
Tous Poutès Loire 44.95 - X X
Tous Mauzac Garonne-Dordogne 44.85 - X X
Tous Tuilières Garonne-Dordogne 44.84 X X X
Tous Golfech Garonne-Dordogne 44.11 X X X
Tous Bazacle Garonne-Dordogne 43.60 - X X
Tous Carbonne Garonne-Dordogne 43.29 - X -
Tous Uxondoa Nivelle 43.36 X - -
Tous Olha Nivelle 43.34 X - -
Tous Sorde-l’Abbaye Adour 43.53 X X -
Chap. 4 et 5 Chopolo Adour 43.39 n.c. n.c. n.c.
Tous Artix Adour 43.38 X X X
Chap. 4 et 5 Halsou Adour 43.37 n.c. n.c. n.c.
Tous Guerlain Adour 43.26 X X X
Tous Chéraute Adour 43.24 X X -
Tous Soeix Adour 43.16 X X X
Chap. 3 et 5 Saint-Cricq Adour 43.11 X X X
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2.4 Les méthodes d’analyses utilisées
2.4.1 Chapitre 3 - Analyses de l’évolution des effectifs des espèces am-
phihalines
Compte-tenu de l’érosion de la biodiversité observée sur de très nombreux taxons
faunistiques et floristiques, l’hypothèse que nous avions posée était celle d’un déclin
généralisé des espèces amphihalines en France dû à l’effet conjoint des différentes
pressions anthropiques agissant à l’échelle des bassins-versants, et à celle du chan-
gement climatique agissant à large échelle.
Pour confirmer ou non cette hypothèse, nous avons réalisé des analyses à diffé-
rentes échelles spatiales, afin de déterminer si les évolutions des effectifs étaient gé-
néralisées à l’ensemble du territoire métropolitain ou propre aux différents bassins-
versants ou stations.
Analyses à l’échelle nationale
Pour les analyses à l’échelle nationale, nous avons développés des modèles mixtes
additifs généralisés (Generalized Additive Mixed Model - GAMM) dans la mesure où
l’évolution des comptages au cours du temps n’est pas forcément linéaire. Les mo-
dèles additifs généralisés (Generalized Additive Model - GAM) sont en effet une ex-
tension aux modèles linéaires simples permettant de modéliser (i) une liaison entre
variable à expliquer et variables explicatives non nécessairement linéaires, et (ii) des
fonctions de lissage (smooth) non-linéaires sur les prédicteurs. De leur côté, les mo-
dèles mixtes (linéaires ou non-linéaires) sont des modèles comportant à la fois des
facteurs à effets fixes, comme par exemple dans les modèles linéaires simples (LM),
et des facteurs à effets aléatoires, qui permettent de refléter la corrélation entre les
unités statistiques. Cette technique de modélisation est donc, par exemple, appro-
priée lorsque le jeu de données comporte un ou plusieurs niveaux d’agrégation (par
ex. les comptages d’une espèce chaque année sur une même station ne sont pas in-
dépendants ; le résultat du comptage dépend fortement de la station sur laquelle on
réalise les comptages).
Les séries de données n’ayant pas les mêmes durées selon les espèces (car dé-
pendantes des stations où elles sont comptées), nous avons construit un GAMM par
taxon.
Les variables explicatives potentielles de ces GAMM étaient : (i) l’année, et (ii)
le bassin-versant. Afin de tester si l’évolution des effectifs était spécifique à chaque
bassin-versant ou commune à l’ensemble des stations, nous avons testé dans nos
modèles deux fonctions de lissage sur la variable année : (i) une fonction de lissage
unique pour l’ensemble des bassins-versants, et (ii) une fonction de lissage spéci-
fique à chaque bassin-versant. La partie aléatoire des modèles était, quant à elle,
constituée du facteur « station » (modèles à intercept aléatoire).
Pour choisir le meilleur modèle, nous avons utilisé le critère d’information d’Akaike
(AIC) (Akaike, 1974) et des tests de χ2 fournis dans le package R itsadug (van Rij et al.,
2017).
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Les séries de données aux stations étant de longueur inégale, une tendance tem-
porelle a été reconstituée pour l’ensemble de la France en maintenant la tendance
constante en dehors de la période d’observation pour couvrir la période 1983-2017.
Dans la mesure où 37% des rivières étudiées avaient plus d’une station de comptage
sur leur cours, et de façon à ne pas compter plusieurs fois les mêmes individus, nous
avons reconstitué la tendance nationale en additionnant les prédictions du modèle
de chaque taxon uniquement sur les stations situées le plus en aval sur chacune des
rivières étudiées. Au total, nous avons ainsi conservé pour cette analyse 25 stations
localisées sur 25 rivières (Tableau 2.6).
TABLE 2.6 – Stations conservées pour l’analyse de l’évolution des ef-
fectifs à l’échelle nationale. Ces stations sont les stations localisées le








Pont es Omnes Frémur Frémur
Kerhamon Elorn Elorn
Moulin du Vivier Loysance Loysance
Châteaulin Aulne Aulne
Moulin Neuf Pont l’Abbé Pont l’Abbé
Moulin des Princes Scorff Scorff
Arzal Vilaine Vilaine
Cinq Abbés Canal des Cinq Abbés Sèvre niortaise
Contreboth de Vix Canal du Contreboth de Vix Sèvre niortaise








Sorde-l’Abbaye Gave d’Oloron Adour
Artix Gave de Pau Adour
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Analyses aux échelles locales
De façon parallèle, nous avons mené des analyses aux échelles plus locales (c.-
à-d. à l’échelle des bassins-versants et des stations), en recherchant des tendances
monotones dans les comptages annuels des poissons. Pour cela, nous avons réalisé
pour chaque taxon une analyse de Mann-Kendall, corrigée pour l’auto-corrélation
temporelle (Hamed and Ramachandra Rao, 1998), en spécifiant un poids correspon-
dant à l’effectif total comptabilisé pour chaque station (Daufresne and Boët, 2007;
Maire et al., 2019). L’ajout de ce poids dans les analyses, nous a permis de prendre
en compte l’importance des stations les unes par rapport aux autres, à la fois en
termes d’effectifs annuels comptés mais également de durée des séries de comptage.
Ces méta-analyses, bien que mettant en évidence des tendances moins précises que
celles des GAMMs, nous ont permis de synthétiser les résultats à l’échelle de chaque
station, de même qu’à l’échelle des différents bassins-versants. Les méta-analyses
ont été réalisées en utilisant le package R metafor (Viechtbauer, 2010).
Pour tester si les tendances détectées dans les comptages de poissons pouvaient
être liées à la gestion particulière des bassins-versants ou à leur localisation (c.-à-d.
latitude), nous avons inclu les trois variables de gestion (c.-à-d. présence/absence
d’une pêcherie commerciale en aval, d’amélioration de la continuité écologique ou
d’un programme de soutien des effectifs de saumon), la latitude et le bassin-versant
comme matrice de modérateurs dans les méta-analyses.
2.4.2 Chapitre 4 - Analyses de l’évolution des calendriers de migration
des espèces amphihalines en France
Les avancées dans les calendriers des moments-clés des cycles de vie des espèces,
en particulier pour les événements printaniers, ont été assez largement rapportées
dans la bibliographie, et ce pour un grand nombre d’espèces (voir section 1.5.2).
L’objectif de ce chapitre était ainsi d’analyser l’évolution des calendriers de mi-
gration des espèces amphihalines de France avec l’hypothèse d’une avancée de ces
calendriers. Nous avons également cherché à identifier les variables abiotiques in-
fluençant ces calendriers de migration anadrome.
Pour cela, nous avons mobilisé le jeu de données « poissons » présenté à la section
2.1.2. Ce jeu de données étant volumineux (plus de 2 millions d’enregistrements),
nous avons cherché à synthétiser l’information. Pour cela, nous avons utilisé trois
métriques phénologiques classiquement utilisées (Dahl et al., 2004; Boisneau et al.,
2008; Kuczynski et al., 2017) :
— la date de début de migration (jour Julien correspondant à 5% de la migration),
— la date médiane (jour Julien correspondant à 50% de la migration),
— la date de fin de migration (jour Julien correspondant à 95% de la migration).
Évolution des calendriers de migration au cours du temps
Pour chaque taxon, un modèle linéaire mixte (LMM) a été développé pour ex-
pliquer ces différentes dates de migration (c.-à-d. jour de passage aux stations). Les
variables explicatives potentielles étaient l’année, l’information sur le type de date
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observé (c.-à-d. date de début, médiane ou de fin de migration), et les descripteurs
abiotiques présentés à la section 2.2 et constitués à partir des variables NAOI, SST,
température de l’air et débit.
Un seul terme d’interaction a été testé dans ces modèles : l’interaction entre l’an-
née et le type de descripteur phénologique. En effet, nous souhaitions analyser si
les tendances temporelles observées étaient différentes en fonction du descripteur
phénologique considéré. En effet, des évolutions contrastées des dates de migration
des descripteurs phénologiques peuvent entraîner des modifications dans la durée
des calendriers de migration ce qui peut avoir des conséquences en terme de survie
des individus (par ex. si tous les individus d’une population arrivent durant un court
laps de temps et que cette période ne correspond pas à une période favorable pour
la réalisation du reste du cycle de vie).
Pour chaque taxon, nous avons utilisé une procédure de combinaison de modèles
(ou model averaging en anglais) pour mesurer les modifications dans les calendriers
de migration anadrome. La sélection de modèles a été réalisée de la façon suivante.
Tout d’abord nous avons construit pour chaque taxon tous les modèles « complets »
possibles, c’est-à-dire contenant le plus grand nombre de variables explicatives dans
la partie fixe des modèles. Étant donné que certains descripteurs étaient corrélés
(Figure 2.13), nous n’avons conservé dans un même modèle que les variables expli-
catives ayant un coefficient de corrélation de Pearson inférieur à |0.4|.
Dans la partie aléatoire de ces modèles « complets », nous avons testé quatre
structures différentes :
— pas de structure aléatoire (c.-à-d. test d’un modèle linéaire simple),
— un modèle à intercept aléatoire constitué du facteur « station » pour prendre
en compte la non-indépendance des données observées à une même station,
— un modèle à intercept aléatoire avec une structure de variance pour permettre
des variances différentes entre les stations,
— un modèle à intercept et pente aléatoire constitué du facteur « station » pour
l’intercept et du facteur « type de descripteurs phénologique » pour la pente
avec une structure de variance par station pour prendre en compte à la fois la
non-indépendance des données, l’existence de variances différentes entre les
stations et l’évolution contrastée entre les types de descripteurs phénologiques
entre les stations.
À partir de l’ensemble de ces modèles, nous n’avons sélectionné que ceux dont
la différence de critère d’information d’Akaike (AIC) était inférieure ou égale à 4.
Après la sélection de ces modèles « complets », nous avons sélectionné les modèles
« concurrents » en utilisant les fonctions de sélection automatique contenues dans le
package R MuMIn (Barton, 2018).
Une fois encore, nous n’avons conservé que les modèles dont la différence d’AIC
était inférieure ou égale à 4.
Une fois les modèles « concurrents » identifiés pour chaque taxon, nous avons
utilisé la fonction model.avg du package R MuMIn pour faire de la combinaison de
modèles.




















































































































































































































































FIGURE 2.13 – Coefficient de corrélation de Pearson entre les descrip-
teurs abiotiques considérés dans cette étude. YearDis = moyenne an-
nuelle des débits. Q90Dis = moyenne des débits durant la migration
de 90% des individus.SpringDis = moyenne des débits au printemps.
SummerDis = moyenne des débits à l’été. WinterDis = moyenne des
débits durant l’hiver. YearTemp = moyenne annuelle des T°C de l’air.
Q90Temp = moyenne des T°C de l’air durant la migration de 90%
des individus. SpringTemp = moyenne des T°C de l’air au printemps.
SummerTemp = moyenne des T°C de l’air à l’été. WinterTemp =
moyenne des T°C de l’air en hiver. SST_1month = moyenne de la SST
durant le mois précédent les migrations. SST_15days = moyenne de
la SST durant les 15 jours précédent la migration. SST_feb = moyenne
de la SST entre le 1er février et la date de migration. NAOI = moyenne
de la NAOI durant l’hiver. SST = température de surface de la mer.
NAOI = indice d’oscillation Nord-Atlantique.
Évolution des descripteurs abiotiques au cours du temps
Pour chaque descripteur abiotique sélectionné dans les différents modèles « concur-
rents » conservés pour la combinaison de modèles, nous avons réalisé des modèles
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linéaires pour modéliser l’évolution temporelle de ces descripteurs. Pour les descrip-
teurs liés aux variables environnementales SST, température de l’air et débit des ri-
vières nous avons réalisé des modèles linéaires mixtes à intercept aléatoire constitué
du facteur « station » puisque les données n’étaient pas indépendantes de la station
à laquelle elles étaient observées. Pour la NAOI moyenne durant l’hiver, nous avons
mis en place un modèle linéaire simple puisque ce paramètre était commun à l’en-
semble des stations.
Parmi les descripteurs abiotiques créés, certains étaient liés aux dates de passage
des poissons aux stations (par ex. moyenne du débit ou de la température de l’air
durant la migration de 90% des individus ou moyenne de la SST sur le mois précé-
dent la migration), c’est-à-dire que ces descripteurs n’étaient pas considérés sur une
période fixe durant toute la durée de l’étude mais sur une fenêtre pouvant fluctuer
annuellement en fonction des dates de migration des poissons. Ainsi, si les pois-
sons décalent leur date de migration pour des arrivées plus précoces aux station par
exemple, les descripteurs abiotiques considérés prennent en compte ces décalages et
sont calculés au cours du temps sur des périodes de plus en plus précoces.
De façon complémentaire aux premières analyses, nous avons donc également
étudié l’évolution au cours du temps de ces descripteurs abiotiques liés aux dates
de migration des poissons, sur une période fixe. Pour cela, nous avons calculé la
moyenne des dates de passage des 5 premières années et nous avons conservé cette
date sur l’ensemble de notre série de données. Ainsi, par exemple pour le descrip-
teurs « moyenne de la SST sur le mois précédent la migration », nous avons calculé la
moyenne des dates médianes d’arrivée de chacun des taxons aux stations de comp-
tage durant les 5 premières années de la série de donnée, et avons calculé chaque
année sur cette période fixe (c.-à-d. mois précédant cette date) la moyenne de la SST.
2.4.3 Chapitre 5 - Analyses des synchronismes des dynamiques de popu-
lation et des calendriers de migration
Dans ce chapitre, nous avons cherché à analyser les synchronismes existant dans
les comptages et les calendriers de migration des espèces amphihalines. Nous avons
également cherché à identifier les variables abiotiques influençant ces synchronismes.
Pour cela, nous avons mobilisé les jeux de données « poissons » utilisés dans les
chapitres 3 et , ainsi que les données environnementales utilisées dans le chapitre .
Les détails sur ces jeux de données sont explicités dans les sections 2.1 et 2.2.
Analyses des synchronismes des effectifs et des calendriers de migration ana-
drome
Utilisant la méthode développée par Chevalier et al. (2014), elle-même basée sur
l’étude de Buonaccorsi et al. (2001), nous avons calculé des corrélations de Spearman
entre paire de stations ayant pour une même espèce au moins 7 années communes
d’observation. Nous avons calculé ces corrélations à la fois pour les effectifs lors des
migrations de montaison et pour les dates de migration et ce pour trois échelles spa-
tiales : (i) intra-bassin (c.-à-d. entre paire de stations d’un même bassin-versant), (ii)
inter-bassins (c.-à-d. entre paire de stations localisées dans des bassins-versants dif-
férents) et (iii) nationale (c.-à-d. entre toutes les paires de stations quel que soit leur
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bassin-versant). Pour les dates de migration, nous avons réalisé ces corrélations de
Spearman sur les dates de début (jour Julien correspondant à 5% des passages), mé-
diane (50% des passages) et sur les dates de fin de migration (95% des passages).
Nous avons ensuite calculé une moyenne pondérée de ces coefficients de corré-
lation de Spearman en utilisant le nombre d’année commune entre paire de stations
comme poids dans l’analyse. Le niveau de significativité de ces moyennes pondérées
(nommées par la suite « synchronie ») a été évalué par une procédure de bootstrap
de 1000 itérations avec remise. La synchronie était considérée comme significative si
moins de 5% des moyennes pondérées simulées dépassaient la moyenne observée.
Calcul des distances entre stations et détermination des échelles spatiales des syn-
chronies
Afin de déterminer la distance de ces synchronies (c.-à-d. distance jusqu’à la-
quelle la synchronie était supérieur à zéro), nous avons entrepris de calculer les dis-
tances de linéaire de cours d’eau entre toutes les paires de station. À l’aide du réseau
hydrographique théorique (RHT) qui chaîne les différents drains du réseau hydro-
graphique français (Pella et al., 2012), nous avons pu aisément calculer les distances
entre stations d’un même bassin-versant. En effet, pour ces stations nous avons pu
réaliser une somme cumulée des longueurs de l’ensemble des drains RHT nécessaire
pour aller d’une station à une autre.
En revanche, le calcul des distances a été plus compliqué à réaliser pour des sta-
tions localisées dans des bassins-versants différents. Pour ces stations, en plus de
calculer la somme cumulée de tous les drains RHT entre chaque station et la mer,
il a fallu calculer la distance entre les deux estuaires. Pour cela, nous avons utilisé
des fonctions géographiques (via PostGIS) pour simplifier le tracé du trait de côte
de l’Europe (l’embouchure du Rhin se situant aux Pays-Bas, le trait de côte français
était insuffisant) et créer un point à chaque rupture de ce trait de côte simplifié. Nous
avons ajouté les points des estuaires pour lesquels il y avait des stations de comptage
dans le bassin-versant et fusionné chacun de ces points avec le point de trait de côte
le plus proche. Toujours à l’aide de fonctions géographiques nous avons créé des
segments entre tous ces points en éliminant ceux qui « traversaient » un pays, afin
que les points ne soient reliés qu’en passant par la mer. Enfin nous avons appliqué
la fonction pgr_dijkstra qui utilise l’algorithme de plus court chemin développé par
Dijkstra (Dijkstra, 1959), pour récupérer le chemin (formé des segments créés précé-
demment entre les points) le plus court permettant d’aller d’un point « estuaire » à
un autre, et ce pour toutes les combinaisons de points « estuaires » (Figure 2.14).
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FIGURE 2.14 – Illustration du calcul de distance entre deux estuaires
via un algorithme de plus court chemin. Les points jaunes repré-
sentent les stations de comptage. Les points roses représentent les
points « estuaires ». Les tracés bleu, noir et violet sont des exemples
de chemin pour relier certains points « estuaires » entre eux.
Une fois ces distances calculées, nous avons établi deux modèles additifs gé-
néralisés (GAM) pour chaque taxon, expliquant le synchronisme (des comptages
pour l’un et des dates de migration pour l’autre) par la distance entre les stations
de comptage afin d’établir l’étendue (c.-à-d. l’échelle spatiale) de ce synchronisme.
Nous avons fait de même avec les paramètres environnementaux (SST, température
et débit), afin d’avoir une idée de l’emprise géographique du synchronisme de ces
paramètres. Sur les prédictions de ces modèles, nous avons recherché la distance
pour laquelle la synchronie devenait nulle.
Influence des variables abiotiques
Enfin, nous avons cherché à relier les paramètres environnementaux aux syn-
chronismes observés (à la fois pour les comptages et pour les dates de migration).
Pour cela, nous avons calculé à l’échelle de chaque station le synchronisme moyen
observé sur l’ensemble des paires de stations concernées afin de construire un mo-
dèle linéaire mixte (LMM) expliquant le synchronisme moyen à l’échelle des stations
en fonction des paramètres environnementaux et des taxons. Les valeurs des para-
mètres environnementaux ont également été moyennées par station pour cette ana-
lyse. Ce faisant, nous avons perdu la dimension temporelle de nos données et nous
n’avons donc pas pu analyser la variabilité interannuelle existante certainement
entre synchronisme et paramètres environnementaux. Néanmoins, les critiques ré-
centes concernant l’utilisation des tests de Mantel ou des tests partiels de Mantel
(assez classiquement utilisés pour ce type d’analyse), à savoir faible puissance du
test et augmentation des erreurs de type I (c.-à-d. augmentation du risque de reje-
ter l’hypothèse nulle h0 alors qu’elle est valide) avec la présence dans les données
d’auto-corrélation spatiale (Harmon and Glor, 2010; Perez et al., 2010; Guillot and
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Rousset, 2013; Legendre et al., 2015; Crabot et al., 2019), nous a encouragé à utiliser
ces modèles linéaires mixtes en lieu et place des tests de Mantel. Et ce, même si ces
derniers auraient évité l’agrégation de nos données à l’échelle des stations, et la perte
de la composante temporelle.
2.5 Le projet STACOMI : pour une meilleure bancarisation
et valorisation des données de comptage des poissons
Au cours de ce travail de thèse j’ai eu l’occasion de bancariser un grand nombre
de données « poissons » (18 millions de données de passage de poissons). Les don-
nées de comptage des poissons sont des suivis au long cours dont une des richesses
réside dans la durée des séries chronologiques. Ainsi, la bancarisation de ces don-
nées est un enjeu capital, à la fois pour garantir l’intégrité des données mais égale-
ment pour permettre de valoriser plus facilement l’ensemble de ces informations.
Le projet STACOMI (c.-à-d. stations de comptage des poissons migrateurs) a été
développé pour donner aux gestionnaires de suivi des comptages de poissons la
possibilité de bancariser leurs données dans une base OpenSource sous le système de
gestion de base de données relationnel-objet PostgreSQL. Cette base de données a
été créée sur commande de l’agence française pour la biodiversité (AFB - actuelle-
ment office français de la biodiversité) dans le cadre de la mise en œuvre du système
d’information sur l’eau (SIE) 2.
Cet outil prend en compte la complexité des données récoltées par les divers opé-
rateurs aux différentes stations de comptage en France. Il utilise les dictionnaires de
données définis par le SANDRE (c.-à-d. service d’administration nationale des don-
nées et référentiels sur l’eau), organisme chargé d’établir et de mettre à disposition
le référentiel des données sur l’eau dans le cadre du SIE. Outre la mise en qualité
des données (via un système performant de bancarisation de l’information), le pro-
jet STACOMI permet également de disposer d’un outil pour valoriser les données
de comptage des poissons.
En effet, cette thèse a été une bonne occasion pour participer au développement
d’un package R (R Core Team, 2017), nommé stacomiR, permettant à tous les opéra-
teurs de suivi des poissons utilisant la base de données développée dans le cadre du
SIE, de réaliser des graphiques standardisés via une interface ne nécessitant pas de
connaissances de programmation en langage R (Figure 2.15). Ces sorties graphiques
mettent en valeur la collecte des informations via des analyses interannuelles qui
permettent de suivre les fluctuations d’effectifs et favorisent la comparaison des ré-
sultats entre les stations, les rivières, voire les bassins-versants.
Le package stacomiR est librement téléchargeable sur github 3. Afin de valoriser
d’une part l’important travail de bancarisation des données et d’autre part les déve-
loppements réalisés (auxquels j’ai pu contribuer au cours de ma thèse) pour créer ce
package et afin de participer à la diffusion de cet outil, un article a été publié dans
The Journal of Open Source and Software (article 1).
2. Le SIE recueille, bancarise et diffuse (y compris auprès du grand public) les données et les indi-
cateurs sur l’eau, les milieux aquatiques et leurs usages
3. https ://github.com/MarionLegrandLogrami/stacomiR
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FIGURE 2.15 – Exemples de sorties graphiques issus du package sta-
comiR. A. Estimation du nombre de civelles (x1000) ayant franchi
le barrage d’Arzal (Vilaine) en rive droite en 2011, en cumulant les
effectifs comptés et les effectifs estimés d’après les poids de civelles
(lot) mesurés. Les fonctionnements des dispositifs de franchissement
(DF) et de comptage (DC) sont également indiqués, tout comme l’en-
semble des opérations de suivi réalisées (OP). Enfin, un bilan des ef-
fectifs mensuels (x1000) est réalisé sur l’histogramme du bas. B. Carte
de chaleur (Heatmap) des passages de saumon atlantique à Vichy de-
puis 1997. La date médiane de passage (point) ainsi que l’écart inter-
quantiles Q5-Q95 (trait horizontal) sont représentés. C. Densité des
tailles en millimètres des aloses comptées au barrage d’Arzal entre
1996 et 2008 (source des données : EPTB Vilaine et LOGRAMI).
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2.6 Article 1 — StacomiR : un outil commun pour le suivi de
la migration des poissons
Legrand, M., Briand, C., and Besse, T. (2019).
stacomiR : a common tool for monitoring fish mi-
gration. Journal of Open Source Software, 4(40) :1–3
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Migratory fish (like eel, salmon, shad or lamprey) are patrimonial species with cultural, sci-
entific and economical strong interest (Keith, Persat, Feunteun, & Allardi, 2011). Migratory
fishes population are vulnerable as they are often more prone to human impact when migrat-
ing in rivers and to the ocean (McDowall, 1992). They are often counted at stations when
they perform the migrations at some of their lifestages, and these counts provide valuable
indices to the population size and trend. In France, this kind of data are collected by various
organizations (e.g. Migratory Associations, Amateur Fishing Federations, public institutions
or research laboratories) whose purpose is to monitor fish during a long-time period. To our
knowledge, there is no structured database for these data.
The objective of the stacomi project is to provide a common database for people monitoring fish
migration, so that data from watershed are shared, and stocks exchanging between different
basins are better managed. The stacomi database, is an open-source database, data can be
accessed and updated with a JAVA interface, and results can be analyzed with the stacomiR
package (R Core Team, 2017). Data ownership obviously remains that of producers and only
producers can decide whether or not they want ta make their data available and in which
context. However, the R package is an excellent tool to share information and to compare
data across multiple stations and watersheds.
In 2018, the Stacomi project was used by people monitoring fish migration throughout France
and some Spanish producers have started to use it as well. All messages delivered by the
R program are available in French and in English. Some messages are also available in
Spanish. The program is intended to be used both by “non experienced” R user (through
a graphical interface) and people more familiar with R (through command line). All the R
code automatically generated by the programm is shown to the user. Thus, it is possible
to copy/paste the code and modify it (for example to change the preprogrammed colors or
make more complicated changes). The package is available from CRAN and a development
version can be downloaded from R-Forge. To provide some help on how this package works
we delopped a vignette.
# Installation
# Get the package from CRAN
install.packages("stacomiR")
# Get the development version
install.packages("stacomiR", repos="http://R-Forge.R-project.org")
# Have a look at the vignette
library(stacomiR)
vignette("stacomir")
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# Launch the graphical interface
## For user having the stacomi database
stacomi()
## For user without connection to the database
stacomi(gr_interface=FALSE,login_window=FALSE,database_expected=FALSE)
Launching stacomi() will create the interface (if the database provided in the github instal-
lation folder is installed). The interface looks like :
Below as an example, the glass eel migration at a glass eel trapping ladder located at the
Arzal dam in the Vilaine river (France), in weight and number (top), the periods and type
of operation for the fishway (DF) and the counting device (DC), and the operation (trapping
periods) (middle), a summary of migration per month (bottom).
# Without a connection at the database we can launch these lines
# to generate the graph.










# To avoid call to dev.new() which creates a device per stage,
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3.1 Résumé du chapitre
Les récentes observations ou estimations du taux d’extinction de la biodiversité
sont alarmantes, quelle que soit l’échelle spatiale considérée (Barnosky et al., 2011;
Dirzo et al., 2014; Young et al., 2016; Ceballos et al., 2017; Ipbes, 2019), et ont été
rapportées pour une large gamme de taxons allant des plantes aux mammifères,
en passant par les oiseaux, les amphibiens et les insectes (Wake, 1991; Grime, 2002;
Blomqvist et al., 2003; Kelhart, 2007; Caro, 2008; Clavero et al., 2009; Harris et al.,
2009; Potts et al., 2010; Hallmann et al., 2017). L’ampleur et la rapidité de cette ex-
tinction est telle qu’on peut aujourd’hui considérer qu’il s’agit de la « 6eme extinction
massive » (Barnosky et al., 2011; Young et al., 2016; Ripple et al., 2017). Les poissons
n’échappent pas à cette tendance et de nombreuses études ont rapporté des déclins
importants que ce soit en mer, en estuaire ou en rivière (Lobón-Cerviá, 2009; Freyhof
and Brooks, 2011; Nieto et al., 2015).
Aujourd’hui, la liste rouge considère que 40% des espèces de poissons dulça-
quicoles d’Europe sont menacées (Nieto et al., 2015). Les causes de ce déclin sont
multiples et sans doute encore plus nombreuses pour les poissons amphihalins qui
cumulent, au cours de leur cycle de vie, les pressions des différents milieux dans les-
quels ils vivent et/ou transitent (bassin-versant, estuaire et milieu marin). La perte,
la fragmentation, la détérioration de la qualité des habitats (par ex. pollution, homo-
généisation), la surexploitation et les espèces envahissantes, sont les causes majeures
mises en avant dans la plupart des études, auxquelles s’ajoute celle du changement
climatique (Pimm and Raven, 2000; Parmesan and Yohe, 2003; Butchart et al., 2010;
Murphy and Romanuk, 2014; Young et al., 2016; Hallmann et al., 2017).
L’objectif de cette étude est de dresser un bilan de l’état des populations de
poissons amphihalins, (i) à l’échelle de la France métropolitaine et (ii) à l’échelle
des bassins-versants afin d’identifier les espèces actuellement en déclin. En effet,
en France, ces espèces au fort intérêt écologique, culturel et économique, font l’ob-
jet de plan de gestion le plus souvent à l’échelle des bassins hydrographiques (ex-
cepté pour l’esturgeon européen - non considéré dans cette étude - et l’anguille eu-
ropéenne qui bénéficient d’un plan national décliné, pour l’anguille, aux échelles
plus locales, en réponse au règlement européen no1100/2007 visant la reconstitu-
tion du stock). Cette gestion par bassin est peu propice à l’analyse des données à
l’échelle nationale. En effet, la gestion se concentrant à l’intérieur de chacun de ces
bassins hydrographiques, la tendance est à la collecte et à l’analyse des données à
cette échelle géographique, au détriment d’une vision à plus large échelle.
Cependant, les poissons amphihalins pouvant être structurés en métapopulation
(Jones, 2006; Schtickzelle and Quinn, 2007), l’analyse de l’état des différentes popu-
lations est alors importante afin d’établir plus clairement le degré de fragilité d’une
espèce à l’échelle du territoire national (voire à une échelle géographique plus vaste
encore). En effet, la structuration en métapopulation est considérée comme confé-
rant plus de résilience face à la variabilité environnementale ou à la perte d’habi-
tat dans la mesure où des populations peuvent être perdues sans nécessairement
mettre en danger l’ensemble de la métapopulation, réduisant ainsi le risque global
d’extinction (Bowlby and Gibson, 2019). Cependant, cela se produit pour des popu-
lations ayant des fortes productivités (Bowlby and Gibson, 2019), car si l’ensemble
des populations connaissent au même moment un déclin important, la survie de la
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métapopulation peut alors être compromise.
En France, de nombreuses stations de comptage (vidéo ou passe-piège) sont ins-
tallées sur les cours d’eau accueillant des poissons amphihalins. Une fois les sélec-
tions de stations et de taxons réalisées (voir section 2.1.2), le jeu de données était
constitué de plus de 2 millions 600 mille lignes, portant sur 43 stations localisées
dans 29 rivières et 18 bassins-versants, et 5 taxons : (i) les aloses (Alosa spp.) sans dis-
tinction entre les grandes aloses et les aloses feintes car les systèmes de comptage ne
permettent pas cette distinction, (ii) l’anguille européenne (Anguilla anguilla), (iii) la
lamproie marine (Petromyzon marinus), (iv) le saumon atlantique (Salmo salar), et (v)
la truite de mer (Salmo trutta). La période d’étude était comprise entre 1983 et 2017.
Les stations de comptage n’étant pas réparties de façon homogène sur le ter-
ritoire (certaines stations sont localisées à proximité de la mer, tandis que d’autres
sont localisées plutôt proches des sources), ces données de comptage ne reflètent pas
tout à fait la taille des populations. Néanmoins, dans notre étude, les stations étant
majoritairement localisées en aval (médiane = 37 km, min= 1 km, max = 880 km) et
l’analyse étant globale, nous considérons qu’un changement du nombre de poissons
comptés est un bon indicateur d’un changement dans la taille des populations.
Les résultats montrent que quel que soit le taxon considéré, l’ajout d’un effet
smooth multiple améliore toujours le modèle, indiquant la présence de tendances
contrastées entre les bassins-versants dans l’évolution des comptages. Les modèles
sont bien ajustés aux données et expliquent entre 73.7% (Petromyzon marinus) et
87.9% (Salmo trutta) de la variance des données. De façon générale, nous avons mis
en évidence une tendance contrastée entre les taxons. Ainsi, nous montrons que les
aloses et la lamproie marine sont en net déclin, tandis que l’anguille et la truite de
mer sont plutôt en légère augmentation sur la période de temps considérée. Enfin,
les comptages de saumon, malgré des fluctuations, ne montrent pas de tendance
claire entre le début et la fin de période, et sont considérés comme étant relative-
ment stables. Les aloses et la lamproie marine sont les deux taxons qui ont le plus
fort taux de changement au cours de la période étudiée (respectivement -96.4% et
-80.3%). Néanmoins, pour l’ensemble des taxons nous notons un large intervalle de
confiance autour des estimations, indiquant une fois de plus qu’il y a de la variabi-
lité dans les réponses entre les stations et les bassins-versants. Nous notons égale-
ment que cet intervalle de confiance a fortement diminué, pour les aloses, durant les
10 dernières années de la période d’étude, indiquant une homogénéisation des ré-
ponses aux stations de comptage de France, dans le sens d’une raréfaction des aloses.
Dans les méta-analyses (à l’échelle des stations et des bassins-versants), parmi
les variables testées (c.-a-d. bassins-versants, latitude, présence/absence d’un pro-
gramme d’empoissonnement, d’une pêcherie commerciale ou d’une amélioration
notable de la continuité écologique), seule la variable « bassin-versant » était signifi-
cative, et ce pour l’ensemble des taxons, excepté l’anguille européenne. Ce résultat
confirme le fait que les tendances ne sont pas homogènes entre les bassins-versants,
et tendent à confirmer que les espèces anadromes sont structurées en métapopu-
lations, à l’inverse de l’anguille qui est connue pour être une espèce panmictique
(Dannewitz et al., 2005; Palm et al., 2009; ICES, 2017).
L’ajout dans les méta-analyses de la latitude ne s’est pas révélé significatif, ce qui
semble en contradiction avec plusieurs études ayant montré un décalage vers le nord
des aires de distribution des espèces (Parmesan and Yohe, 2003), notamment des
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poissons amphihalins européens (Lassalle and Rochard, 2009). L’absence de signifi-
cativité dans nos analyses de la latitude pourrait indiquer soit que nous n’observons
pas encore en France de modification des aires de distribution de ces taxons, soit
que ces modifications ont lieu à des échelles temporelles ou spatiales plus vastes
que celles considérées dans cette étude (échelle européenne par exemple).
L’analyse des données des stations de comptage n’avait encore jamais été va-
lorisée à l’échelle nationale. Ce travail important de bancarisation et d’analyse a
confirmé tout l’intérêt de cette donnée dans le suivi de l’état des populations des
poissons amphihalins.
En comparant les résultats obtenus dans cette étude par rapport aux tendances déjà
publiées et basées sur les séries chronologiques de pêcheries en France, nous avons
identifié un décalage temporel des tendances d’évolution des effectifs. Ainsi, nous
observons pour les aloses une date de début de diminution des comptages plu-
sieurs années avant celle rapportée par les données de pêcheries. De même pour
la lamproie marine où la diminution observée des effectifs aux stations de comp-
tage de France depuis 2005, n’a pas encore été rapportée dans les études basées sur
les données de pêcheries. Ainsi, les données aux stations de comptage sont com-
plémentaires des données des pêcheries et pourraient même permettre de donner
l’alerte sur la diminution des populations quelques années avant que ces tendances
ne soient visibles dans les données des pêcheries.
La base de données STACOMI, telle qu’agrégée pour ce travail de thèse, permet
de multiples valorisations, notamment pour analyser les migrations des poissons
amphihalins dans un contexte de changement climatique. Dans ce chapitre, nous
avons vu que nous n’observons pas un déclin généralisé pour l’ensemble des pois-
sons amphihalins de France mais qu’excepté pour les aloses ces 10 dernières années,
l’évolution est contrastée entre les stations, les bassins-versants et les espèces. Le
chapitre permettra d’analyser les calendriers de migration afin de déterminer si les
poissons amphihalins de France ont modifié leur phénologie migratoire de montai-
son et quels en sont les paramètres explicatifs.
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Abstract – The decline and collapse of populations have been reported for a large range of taxa.
Diadromous fishes migrate between fresh water and the sea and encounter many anthropogenic pressures
during their complex life cycle. In spite of being of ecological, cultural and economic interest, diadromous
fishes have been in decline for decades in many parts across the world. In this study, we investigated the
change in five diadromous fish counts in France over a 30-year period using 43 monitoring stations located
in 29 rivers across 18 catchments. Our hypothesis was that the counts of these species evolved in a
contrasting way between catchments. We also tested the effect of five drivers potentially contributing to the
observed trends: catchment, latitude, presence of commercial fisheries, improvement of ecological
continuity and salmon stocking. We found contrasting trends in fish counts between species at the national
scale, with some taxa increasing (Anguilla anguilla and Salmo trutta), some showing a slight increase
(Salmo salar) and some decreasing (Alosa spp. and Petromyzon marinus). For each taxon, except Anguilla
anguilla, we highlighted a significant catchment effect indicating contrasting trends between catchments
and stations. However, we found no significant effect of catchment characteristics for any of the studied
taxa.
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Résumé – Tendances contrastées entre les espèces et les bassins versants dans les comptages de
poissons amphihalins au cours des 30 dernières années en France. Le déclin et l’effondrement des
populations ont été signalés pour un large éventail de taxons. Les poissons amphihalins migrent entre les
eaux douces et la mer, et subissent de nombreuses pressions anthropiques au cours de leur cycle de vie
complexe. En dépit de leur intérêt écologique, culturel et économique, les poissons amphihalins sont en
déclin depuis des décennies dans de nombreuses régions du monde. Dans cette étude, nous avons étudié
l’évolution des comptages de cinq taxons amphihalins en France sur une période de 30 ans en utilisant les
données de 43 stations de comptage situées dans 29 rivières et 18 bassins versants. Notre hypothèse est que
les comptages de ces espèces ont évolué de manière contrastée entre les bassins versants. Nous avons
également testé l’effet de cinq facteurs susceptibles de contribuer aux tendances observées : le bassin
versant, la latitude, la présence de pêcheries commerciales, l’amélioration de la continuité écologique et la
présence d’un programme de déversement pour le saumon. Nous avons trouvé des tendances contrastées
dans les comptages de poissons entre les espèces à l’échelle nationale, certains taxons étant en augmentation
(Anguilla anguilla et Salmo trutta), certains ne montrant qu’une légère augmentation (Salmo salar) et
d’autres étant en déclin (Alosa spp. et Petromyzon marinus). Pour chaque taxon, à l’exception d’Anguilla
anguilla, nous avons mis en évidence un effet bassin versant important indiquant des tendances contrastées
entre les bassins ou les stations de comptage. Cependant, nous n’avons trouvé aucun effet significatif des
caractéristiques du bassin versant pour aucun des taxons étudiés.
Mots clés : Poissons diadromes / migration anadrome / surveillance / étude à long terme
1 Introduction
Whatever the spatial and temporal scale, recent observations
and estimates on the rate of extinction of biodiversity are
alarming (Barnosky et al., 2011; Dirzo et al., 2014; Young et al.,
2016; Ceballos et al., 2017; IPBES, 2019). The decline and
collapse of populations have been reported for a large range of
taxa: mammals (Caro, 2008; Harris et al., 2009), insects
(Winfree et al., 2009; Potts et al., 2010; Hallmann et al.,
2017), amphibians (Wake, 1991; Kelhart, 2007), birds (Clavero
et al., 2009), fishes (Clausen and York, 2008), plants (Grime,
2002; Blomqvist et al., 2003) and corals (Hughes, 1994; Jones
et al., 2004). The drivers of these declines are numerous but are
mainly due to multiple stressors such as habitat loss and
fragmentation (Pimm and Raven, 2000; Murphy and Romanuk,
2014), deterioration of habitat quality (Hallmann et al., 2017),
legal and illegal harvesting and overexploitation (Young et al.,
2016), change in land-use (Nilsson et al., 2008), climate change
(Parmesan and Yohe, 2003; Root et al., 2003; Dawson et al.,
2011) or species invasion (Clavero et al., 2009; Stout and
Morales, 2009;Butchartetal., 2010).Thedeclineandcollapseof
fish populations have been reported by numerous studies in
recent decades and in different aquatic ecosystems (Lobón-
Cerviá, 2009) including oceans (e.g., Reynolds et al., 2005;
Vasilakopoulos et al., 2014; Nieto et al., 2015), estuaries (e.g.,
Sommer et al., 2007; Rochette et al., 2010; Cloern et al., 2016),
and freshwaters (e.g., Frissell, 1993; Freyhof andBrooks, 2011;
Collen et al., 2014). In Europe, freshwater fishes are among the
taxonomic groups having the largest number of endangered
species (Nieto et al., 2015; Gozlan et al., 2019). Compared to
other groups, it is the second most impacted group (i.e., about
40%ofEuropean freshwaterfishes are reported threatened) after
freshwater molluscs (59%) and far ahead of amphibians (23%)
(Nieto et al., 2015).
Diadromous fishes migrate between fresh water and the sea
(Myers, 1949; McDowall, 1997). Like other migratory species,
their high mobility through a large diversity of habitats
provides them with ecological benefits compared to non-
migratory species, including (i) growth in more productive
areas, (ii) reduced predation on young stages, (iii) a better
match between the environmental conditions encountered and
ecological preferences, and (iv) better resilience to environ-
mental changes (e.g., climate warming) provided that they are
able to track changes at a sufficient pace (McDowall, 2001;
Limburg and Waldman, 2009; Culp et al., 2017). On the other
hand, diadromous fishes also face difficulties related to the
large number of anthropogenic pressures they encounter
during the different stages of their complex life cycle (e.g.,
dams, silt plugs, pollution, overfishing, flow management). In
spite of being of ecological, cultural and economic interest,
diadromous fishes have been in decline in many parts of the
world for decades (e.g., Wolter, 2015; Waldman et al., 2016;
Lambert et al., 2018). Among them, salmonids and the
European eel (Anguilla anguilla) have been the focus of many
studies (e.g., Dekker, 2003a; Milner et al., 2003; Bonhommeau
et al., 2008; Bal, 2011; Kettle et al., 2011; Chaput, 2012; Aalto
et al., 2016; Nicola et al., 2018). A diversity of management
plans has been implemented to protect these species (e.g.,
Haapasaari and Karjalainen, 2010; Maas-Hebner et al., 2016;
Almeida et al., 2018). For instance, management measures can
aim at improving the quality of the environment or at reducing
anthropogenic pressures (e.g., fisheries and dams) but they also
include fish stocking programmes. To monitor the progress and
efficiency of these management plans, count data collected
continuously at video counting stations and fish traps can be
used. In France, this type of data is available for a large number
of counting stations located on many rivers used by migratory
fishes. These data have however been underexploited to date
with studies limited to a small number of stations or rivers (e.g.,
Kuczynski et al., 2017),while theyprovidevaluable information
for the management of these species at the national scale.
The objective of this study was to aggregate the
information available about the upstream migration of
diadromous fishes in France over the last 30 years in order
to assess temporal trends. We investigated whether the trends
are homogeneous between the different catchments or whether
they are different. The catchments studied have quite different
geographical (e.g., area of the catchment, latitude, slope) and
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hydrological (especially water management) features. We thus
hypothesise that the trend in the change in fish counts is likely
to be different between the French catchments.
2 Material and methods
2.1 Fish dataset
A common toolbox for monitoring of fish migration in
France has recently been developed as part of the STACOMI
open source project (MIgratory fish COntrol STAtions). This
toolbox comprises a database, java tools (to insert and manage
data), and R packages to analyse data (Legrand et al., 2019).
The data collected in the STACOMI project are numerous and
consist mainly of (i) counts and dates of passage, (ii) fish
characteristics, such as size, weight and age (with more or
fewer details depending on the type of monitoring device, in
particular trapping versus video station), (iii) observed
pathologies (when the individuals are trapped and this
information is recorded) and (iv) observation of the marks
(e.g., PIT tags, radio transmitters, fin ablation). In this study,
the counts have been compiled from 20 operators. We
considered only the upstream migration because monitoring of
downstream migration is mostly anecdotal. Monitoring
stations can be either video counters or fish traps combined
with counting of all or a substantial proportion of fishes that
migrate upstream through fishways. The duration and
homogeneity of sampling vary widely between stations,
ranging from 1 to 35 years during the period 1983–2017.
Stations with less than 10 years of monitoring have been
excluded from the current analyses. Trapping and counting
stations where expert judgement indicated that the efficiency
had changed over time were also discarded.
Diadromous fishes are the most frequently recorded at
monitoring stations. The freshwater species were removed
from the dataset as they are not always included in fish counts.
The same applied to migratory species that are rarely observed,
either because their freshwater habitats are located mainly in
the most downstream part of the rivers (Platichthys flesus)
where few counting stations are present, because their
abundance is low (Lampetra fluviatilis) or they are not
counted at all (Liza ramada). For Anguilla anguilla, only the
yellow eels were kept for analyses as the glass eel stage is
counted at very few trapping stations but in very large numbers
compared to the yellow eel stage.
Since the counting stations are not homogeneously located
in all the catchments studied (some stations are located in the
upstream parts while others are located in the downstream
parts), these data do not reflect the size of the fish populations.
Nevertheless, since most stations are located downstream
(between 1 and 880 km from the sea in our dataset;
median = 37 km) and the analysis is global, we assume that
a change in fish counts at counting stations is a good proxy of a
change in population size.
After data filtering, our study included 43 monitoring
stations located in 29 rivers and 18 catchments (Fig. 1;
Fig. 1. Location of the 43 long-term monitoring stations. Numbers identify each station and refer to the full name in the table. Stations are
ordered by mean latitude of the catchment they belong to and from north to south.
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Appendix 1) and five diadromous taxa: Alosa spp. (because
Alosa alosa and Alosa fallax cannot be distinguished through
video counting), Anguilla anguilla, Petromyzon marinus,
Salmo salar and Salmo trutta.
2.2 Data analysis
The annual fish counts in monitoring stations were
assessed from 1983 to 2017 using generalised additive mixed
models (GAMMs). Mixed models are ideally suited to analyse
behavioural, ecological and evolutionary data when datasets
have one or more levels of aggregation (Van de Pol andWright,
2009). In addition, the use of a generalised additive model
(GAM) allows description of non-linear trends in fish
abundance.
First, we conducted an analysis at the national scale to
assess the global trend for each of the five taxa, and then
examined sub-catchment trends for each of these taxa. As the
time span of monitoring data was different for each taxon, we
used a separate model to predict the annual trend for each
taxon. To build the five GAMMs, we transformed the annual
fish counts per station into log(countsþ1) as some counts were
zero. The potential explanatory variables were ‘Year’ and
‘Catchment’. For all five models, the ‘Station’ factor was used
as a random intercept, and a smooth effect was used for ‘Year’.
To assess whether this annual trend was national (i.e., the
whole of France) or regional (i.e., different between catch-
ments), two different assumptions were tested: (i) a different
trend for each catchment (model 1), and (ii) a single trend for
all catchments (model 2). To choose the better of the two
models, we used the Akaike Information Criterion (AIC)
(Akaike, 1974) and a Chi-square (x2) test provided by the R
package ‘itsadug’ (Van Rij et al., 2017). This allows
comparison of two models on the basis of the minimised
smoothing parameter selection score specified in the model,
and to perform a x2 test on the difference in scores and the
difference in degrees of freedom (Van Rij, 2016). As the series
recorded at the stations were of unequal length, a time trend
was rebuilt for the whole of France by keeping the trend
constant outside the period of observation. Given the data
available, the national trend was built up by summing the
predictions only at the most downstream station of a given
river (37% of the rivers had more than one monitoring station).
Indeed, the counts at a station located upstream from another
station were considered as duplicates and underestimated the
total number of migrating fishes present in the river (i.e., fish
can be counted at the downstream station but not at the
upstream one). However, they were not removed from the
other analyses as those upstream stations could cover a longer
time period than the downstream stations.
To test for monotonous temporal trends in the change in
annual fish counts, we performed a meta-analysis of Mann–
Kendall trend statistics (S) with fixed-effect model computed
at each station (Daufresne and Boët, 2007; Maire et al., 2019).
We first corrected the variances of S for temporal autocorrela-
tion (Hamed and Rao, 1998). We used Mann–Kendall
statistics, as they allow to test whether there is a general
monotonous trend (without the link necessarily being linear)
over the period considered. This method, while less precise
than trends highlighted by GAMMs, allows summarising of
the results at the level of the stations as well as of the
catchments. The meta-analyses were conducted using the
‘metafor’ package in R (Viechtbauer, 2010). We specified a
weight that corresponds to the sum of the fish counted for each
taxon at each station in order to account for the importance of a
station in terms of annual counts or duration (both would result
in larger counts).To test whether detected trends in the number
of fish counted could be related to catchment management
(e.g., Romakkaniemi et al., 2003; de Eyto et al., 2016), we
collected information on (i) the presence or absence of a
commercial fishery downstream of each station, (ii) improve-
ments in ecological continuity (i.e., river connectivity)
downstream from each station for the upstream migration,
and (iii) the presence of a stocking programme influencing fish
counts at monitoring stations (which applies to salmon only)
(Appendix 1). The information was collected for each
monitoring station and was not species-dependent except in
the presence of a stocking programme (i.e., salmon only). For
each station, we also recorded the latitude (Appendix 1), as
numerous studies have documented a northward shift in the
distribution of many taxa due to recent climate change
(Parmesan and Yohe, 2003; Comte and Grenouillet, 2015;
Horreo et al., 2018). We therefore tested the hypothesis that
southern stations have suffered a more severe decline in fish
counts over the last decades than have northern stations. We
included the three management variables, the latitude and the
catchment as a matrix of moderators in the meta-analysis.
3 Results
3.1 Change in fish counts in France
For the five GAMMs built (i.e., one for each taxon), the
best model always included multiple smooth effect on year
with a different trend per catchment (Tab. 1). GAMMs
including a catchment effect performed better than those
without (x2 (142) = 732.126, p < 0.001). Depending on taxon,
the best model explained between 73.7% (Petromyzon
marinus) and 87.9% (Salmo trutta) of the variation in the
data (Appendices 2–6).
Given this result, annual fish counts of each taxon were
assessed at the national scale using reconstructed predictions
of the five GAMMs. The trends in annual fish counts were
different between taxa (Fig. 2). Alosa spp. was the taxon
whose counts changed the most during the period. This taxon
showed a clear trend towards decline in France (i.e., a
percentage change over time between the first and last five
monitoring years of 96.4%). The annual counts of
Petromyzon marinus have also declined over time, but in a
lesser extent than for Alosa spp. (i.e., a percentage change
over time of 80.3%). Salmo salar showed fluctuations in
counts between years but no clear trend over the studied
period in France (i.e., a percentage change over time of
9.2%). Finally, the counts of Anguilla anguilla and Salmo
trutta increased (i.e., a percentage change over time of 55.4%
and 72%, respectively), especially after 2005. The results for
all five taxa showed very large confidence intervals (Fig. 2)
indicating a great variability between catchments and
stations, except during the last 10 years for Alosa spp.
where the confidence interval is thin.
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3.2 Change in fish counts per catchment
and monitoring station
In the meta-analysis, the only significant moderator was the
catchment for Alosa spp., Salmo trutta, Salmo salar and
Petromyzon marinus. The other moderators (i.e., latitude,
presence of fishing, improvements in ecological continuity and
salmon stocking) were not significant. For Anguilla anguilla,
none of the moderators was significant.
Alosa spp. showed the largest number of stations (10/19,
53%) with a significant trend and also the largest number of
significant decreasing trends (8/19, 42%) (Fig. 3). At the
national scale, we observed a significant decreasing trend. At
the catchment level, a significant decreasing trend was found
only for the Loire and Garonne-Dordogne catchments.
About 35% (11/31) of stations where Anguilla anguilla
was monitored experienced a significant trend (Fig. 4). Among
them, there was a greater number of decreasing (7/31, 22%)
than increasing (4/31, 13%) trends. Nevertheless, the station
with the largest counts (Arzal) showed a significant upward
trend. This station contributes strongly to the trend at the
national scale, which is an increasing but non-significant trend.
For Petromyzon marinus, 33% (6/18) of stations showed
a significant trend (Fig. 5). Half of the six stations (17%)
showed an increasing trend, while the other half experienced
a decreasing trend. Several catchments located in northern
France (Oir, Vilaine, Vire, Aulne) showed a significant increase,
while the Loire catchment showed a significant decrease.
At the national scale, we observed a significant decreasing
trend.
For Salmo salar, 34% (10/29) of stations showed a
significant trend (Fig. 6). The number of stations showing a
significant upward trend was slightly higher (6/29, 20%)
than the number of stations with a significant downward trend
(4/29, 14%). The Nivelle catchment showed a significant
decrease, while the Loire and Adour catchments showed a
significant increase. At the national scale, we observed a slight
but significant increase.
Lastly, for Salmo trutta, 41% (11/27) of stations showed a
significant trend (Fig. 7), about half with an increase (6/27,
22%) and the other half with a decrease (5/27, 19%). The
Garonne-Dordogne and Oir catchments showed a significant
decrease, while the Adour and Bresle catchments showed a
significant increase. At the national scale, we observed a
significant increase.
4 Discussion
The implementation and compilation of a national database
has allowed us to compile an original dataset of millions of fish
passages at counting stations in metropolitan France. This
dataset was used to test whether, during the last 30 years,
diadromous fishes have experienced an overall decline in
France, as reported elsewhere in the world (Dirzo et al., 2014;
Young et al., 2016). In order to analyse these data, we had to
make the assumption that the efficiency of the counting
stations had not changed over time. We know that this is not
necessarily true, due to successive equipment and technologi-
cal improvements in monitoring. To account for this potential
bias, we have carefully selected the stations by systematically
excluding those that have undergone major changes according
to expert judgements.
Our results show that changes in fish counts over the last
30 years in France depend on fish taxa and that an overall
decline in all populations and species has not occurred, as we
expected. Fish counts for Alosa spp. and Petromyzon marinus
have decreased at the national scale, while those for Anguilla
anguilla and Salmo trutta have increased. Fish counts for
Salmo salar have remained stable with only a slight increase.
Likewise, we highlighted a significant variability between
the catchments and the stations, indicating that there is not a
massive decline of diadromous fishes in France, but there are
contrasting situations. Even for Alosa spp. (which is the
taxon with the greatest decline over the study period), we
noted that fish counts in two stations (10.5%) had increased
significantly.
Shad populations, especially those of Alosa alosa, have
declined severely across Europe over the past century
(Aprahamian et al., 2003; Baglinière et al., 2003; Nachón
et al., 2015). Alosa alosa was originally distributed from
Norway (north) to Morocco (south) and from the coasts of
Germany (east) to the British Isles (west), while the
distribution of Alosa fallax, although morphologicaly very
similar, extended further north (to Iceland) and further east
Table 1. Comparison between GAMMwith single smooth effect (SSE) vs. GAMMwith multiple smooth effect (MSE) on year using catchment
for each taxon. * indicates the best model. Scores are fREML scores. EDF: estimated degree of freedom. Diff.: difference between scores of
the models. DF: difference between EDF of the models. AIC diff.: difference in the Akaike Information Criterion (AIC) between models.
** indicates the model with the lowest AIC. P= probability of x2 test.
Taxon Model Scores EDF Diff. DF AIC diff. P
Alosa sp.
MSE* 535.2175 37 88.141 22 174.62** <0.001
SSE 623.3582 15
Anguilla anguilla MSE
* 967.3409 43 39.396 26 71.05** <0.001
SSE 1006.7365 17
Petromyzon marinus MSE
* 601.3856 31 53.061 18 92.43** <0.001
SSE 654.4463 13
Salmo salar MSE
* 675.3592 46 35.140 28 85.47** <0.001
SSE 710.4989 18
Salmo trutta MSE
* 593.0208 46 80.553 28 171.83** <0.001
SSE 673.5735 18
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(to Scandinavia and the Baltic Sea) (Baglinière and Ellie,
2000; ICES, 2015; Lambert et al., 2018). Currently, the
northern limit for Alosa alosa is the Vire catchment in
Normandy (France) and the southern limit is the Minho
catchment, located at the boundary between Portugal and
Spain (Mota et al., 2016), while the northern limit for Alosa
fallax is the Nemunas river (Lithuania) and the southern limit
is the Guadalquivir river (Spain) (ICES, 2015). Baglinière
et al. (2003) reported that for the period 1978–1998, about
94% of the total landings of nominal catches of shad were in
France, with 89% from the Garonne-Dordogne catchment
alone. At the end of the 20th century the Alosa alosa
population in the Garonne-Dordogne was the largest in
Europe, but during the first decade of the 21st century, catches
declined dramatically (Rougier et al., 2012). Our results are
consistent with this finding, emphasising the importance of the
Garonne-Dordogne population compared to the other French
populations in terms of fish counted at monitoring stations, and
by highlighting the severe decline of this population. At the
national scale, the population of Garonne-Dordogne was
therefore by far the most important, and the collapse of this
population contributes to the observed decline of shad at the
national level. Reasons for this collapse are numerous and
remain uncertain, but Rougier et al. (2012) hypothesise a
past high mortality in the estuary (due to fisheries) combined
with a demographic Allee effect (depensation in fish stock
Fig. 2. Change in annual fish counts of the five diadromous taxa summed at the national scale. Black curves are the mean change in annual counts
and grey ribbons the 95% confidence intervals. Note that the annual fish counts on the y-axis are different between taxa.
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productivity  Myers et al., 1995; Liermann and Hilborn,
2001; Sun, 2016), possibly in synergy with environmental
changes. In addition, the trend reported at the national scale
also highlights the collapse of shad counts in France with a
very thin confidence interval over the last few years, indicating
little contrast between the different counting stations. Overall,
we found that only two stations showed a significant positive
trend for shad: (i) Claies-de-Vire on the Vire river, and (ii)
Marais Pin on the Sèvre Niortaise river. On the Vire river, this
trend can be explained by an ambitious programme of river
connectivity restoration and by an improvement in water
quality due to an improvement of the water treatment plants in
the catchment (Goulmy, 2016). These efforts seem to benefit
all diadromous fish species, with increasing trends found
(significant or not) for all species counted (Figs. 3, 5–7). At the
Marais Pin station, again the increasing trend can be explained
by a recent improvement in river connectivity. Our national-
level shad analysis points to the onset of declining counts
around 1995, several years before the decline was reported in
fisheries data (Rougier et al., 2012). This may be due to the
position of the counting stations being upstream of the most
important fisheries, which are mainly located in estuaries or in
Fig. 3. Trend in annual fish counts of Alosa spp. (black squares) for each monitoring station and 95% confidence intervals (whiskers). The size of
the black squares is proportional to the weight of each station (i.e., the sum of counts over the study period) in the analysis.When the black square
is located on the left side of the zero vertical line, the trend is declining. When it is located on the right side, the trend is increasing. Grey
diamonds display the effect of the moderator ‘Catchment’. The black diamond at the bottom indicates the overall mean effect size for all the
stations; * highlights a significant trend for the station (when the whiskers do not intersect the zero vertical line); ** highlights a significant trend
for the catchment (when the grey diamond does not intersect the zero vertical line), but not for the station; *** highlights a significant trend for
both the station and the catchment.
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the most downstream parts of the rivers. The counting stations
would thus report an earlier decline due to a gradual erosion of
the population with fewer individuals migrating upstream.
This finding thus stresses the importance of counting stations
that can provide early signals of a developing trend (either a
decline or an increase).
In this study we analysed the trend in counts only for the
yellow eel stage of Anguilla anguilla, and not glass eels. Using
GAMM analyses, we highlighted a trend towards increasing
counts for this life stage. However, we found no significant
trend in the meta-analyses for this species at the national level.
Moreover, the observed increase in eel counts (found in the
GAMM analyses) has to be mitigated by the short length of the
time series (after 1995). Indeed, in Europe, it is well
documented that the recruitment of eels has greatly decreased
since the 1980s (e.g., Dekker, 2003b, Bonhommeau et al.,
2008; Kettle et al., 2011). Consequently, the 1.5-fold increase
in yellow eel counts found after 1995 has to be considered in
the context of a 90% decline in European eel recruitment in
Europe (Dekker, 2003b). In addition, our observed trend is not
consistent with that of the Eel Density Analysis (EDA) model
(Briand et al., 2018), derived from the analysis of yellow eel
abundance at electrofishing stations. In contrast, this model
reported a decreasing trend for all size classes except for the
lowest size class (<150mm) for which an increase has been
observed, but only since 2011. Stations located in the Biscay
Fig. 4. Trend in annual fish counts of Anguilla anguilla (black squares) for each monitoring station and 95% confidence intervals (whiskers). The
size of the black squares is proportional to the weight of each station (i.e., the sum of counts over the study period). When the black square is
located on the left side of the zero vertical line, the trend is declining. When it is located on the right side, the trend is increasing. None of the
five moderators tested in the model was significant. The black diamond at the bottom indicates the overall trend mean effect size for all the
stations; * highlights a significant trend for the station (when the whiskers do not intersect the zero vertical line).
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area are highly influenced by the fishing pressure on glass eel
(Briand et al., 2003, Briand, 2009). The recent decrease in the
fish mortality observed in France (Plan National de Gestion de
l’Anguille  Anonyme, 2018) combined with the recent
increase in recruitment is a possible explanation for the
observed trend. Moreover, further upstream in the catchments,
the eel counts also integrate the effect of management
measures (i.e., restoring the ecological continuity or stocking
programmes). However, few eels have been counted in these
upstream stations compared to the most downstream stations
(e.g., Ibbotson et al., 2002, Lasne and Laffaille, 2008a). Thus,
when log-transformed in the model prediction, they have a
negligible influence on the rebuilding of national count trends.
This explains why the majority of stations display a negative
trend in the meta-analysis while the general trend recon-
structed at the national level shows an increase. The eel
population of Vilaine dominates the trend in numbers, and part
of the increase observed before 2000 is due to large escapes
from the fishery in 1996 and 1998 (Briand et al., 2003). Later
increases in yellow eel counts correspond to the large number
of glass eel escaping the fishery and ascending the trap.
Numbers collected at monitoring stations in fact reflect the
Fig. 5. Trend in annual counts of Petromyzon marinus (black squares) for each monitoring station and 95% confidence intervals (whiskers). The
size of the black squares is proportional to the weight of each station (i.e., the sum of counts over the study period). When the black square is
located on the left side of the zero vertical line, the trend is declining. When it is located on the right side, the trend is increasing. Grey diamonds
display the effect of the moderator ‘Catchment’. The black diamond at the bottom indicates the overall mean effect size for all the stations;
* highlights a significant trend for the station (when the whiskers do not intersect the zero vertical line); ** highlights a significant trend for the
catchment (when the grey diamonds do not intersect the zero vertical line), but not for the station; *** highlights a significant trend for both the
station and the catchment.
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fractal nature of the stock (Dekker, 2000) where the
recruitment trend, mostly common to all basins, is further
influenced by local catchment factors. As such, trends derived
from counting stations are probably difficult to interpret at a
higher level (e.g., national scale). However, the fact that some
stations located upstream of the largest glass eel fisheries
(Bazacle in the Garonne-Dordogne catchment, Arzal in the
Vilaine catchment and Cinq Abbés in the Sèvre Niortaise
catchment) are actually showing a clear increasing trend could
reflect positively on the management actions according to the
European eel plan and its local adaptations. Nevertheless, the
trend is not significant for all the stations of these three
catchments, probably because we did not use glass eel counts.
In contrast, stations such as the Frémur, located in a small
stream in the north of Brittany, do show a clear decreasing
trend and are probably muchmore representative of the general
decline in glass eel recruitment observed before 2011 (Acou
et al., 2009). Moreover, catchment colonisation is mostly by
glass eels and young yellow eels. Glass eels are only present
close to the tidal limit (Gascuel, 1986; Laffaille et al., 2007). In
those places, they dominate the station counts. Further
upstream, the average size will increase with the distance
Fig. 6. Trend in annual fish counts of Salmo salar (black squares) for each monitoring station and 95% confidence intervals (whiskers). The size
of the black squares is proportional to the weight of each station (i.e., the sum of counts over the study period). When the black square is located
on the left side of the zero vertical line, the trend is declining. When it is located on the right side, the trend is increasing. Grey diamonds display
the effect of the moderator ‘Catchment’. The black diamond at the bottom indicates the overall trend mean effect size for all the stations;
* highlights a significant trend for the station (when the whiskers do not intersect the zero vertical line); ** highlights a significant trend for the
catchment (when the grey diamond does not intersect the zero vertical line), but not for the station; *** highlights a significant trend for both the
station and the catchment.
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from the sea (Barak and Mason, 1992), as historically glass eel
transport has been limited in France. Thus, our analysis of
yellow eel migration at monitoring stations provides an
assessment of the early changes in the colonisation phase of the
eel, while electrofishing results are more related to the standing
stock in the basins (e.g., Lasne and Laffaille, 2008a, 2008b).
Counts of Petromyzon marinus have decreased throughout
France over the last 30 years, although we observed as many
stations with a significant upward trend as with a downward
trend. However, the four stations with the largest sea lamprey
counts are in decline (Châtellerault and Descartes in the Loire
catchment and Tuillères and Golfech in the Garonne-Dordogne
catchment). The decreasing trend in sea lamprey numbers in
France found in this study is consistent with other studies
highlighting a decline of some populations, such as the Iberian
(Mota et al., 2016). Like shad, the decrease in counts is
detected earlier at counting stations (around 2005) than in
fisheries, where it has not yet been detected. In contrast, in the
Garonne-Dordogne catchment, which is the top-ranked
catchment for the sea lamprey population, captures by
Fig. 7. Trend in annual fish counts of Salmo trutta (black squares) for each monitoring station and 95% confidence intervals (whiskers). The size
of the black squares is proportional to the weight of each station (i.e., the sum of counts over the study period). When the black square is located
on the left side of the zero vertical line, the trend is declining. When it is located on the right side, the trend is increasing. Grey diamonds display
the effect of the moderator ‘Catchment’. The black diamond at the bottom indicates the overall trend mean effect size for all the stations;
* highlights a significant trend for the station (when the whiskers do not intersect the zero vertical line); ** highlights a significant trend for the
catchment (when the grey diamonds do not intersect the zero vertical line), but not for the station; *** highlights a significant trend for both the
station and the catchment. When black squares are located on the left side of the zero vertical line, the trend is declining. When they are located
on the right side, the trend is increasing.
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fisheries have increased over the period 1990–2005 (Beaulaton
et al., 2008).
Several studies have documented that Salmo salar stocks
have declined over recent decades, especially in the southern
parts of the salmon range (Parrish et al., 1998; Brun, 2011;
ICES, 2018). In the North Atlantic, the decline in commercial
salmon catches occurred around the mid-1970s (Parrish et al.,
1998). In France, the range of salmon has been severely
reduced with the loss of populations in large catchments such
as the Rhine, Seine and Garonne-Dordogne (Bal, 2011).
Currently, it is estimated that only about 30 populations are
viable, located mainly in Brittany, Lower Normandy and
southwestern France (Thibault, 1994; Bal, 2011). The data
analysed in this study started in the 1980s, after the onset of the
decline of Salmo salar stocks. Overall, we found a slight
increasing trend over the last 30 years. However, the Nivelle
catchment (located in southwestern France) seems to have
suffered a significant decreasing trend, consistent with the
decline reported in this catchment by Brun (2011) for the last
5 years of the 1984–2007 period. Among the 29 stations
considered for Salmo salar in this study, 19 have stocking
programmes that may have influenced the counts. We found
that 12 (63%) of the stations with a stocking programme
showed a tendency towards an increase, but the trend is
significant for only four stations. Nevertheless, the fact that
65% of the studied stations are located in rivers where a
stocking programme is implemented probably explains the
slight general upward trend in salmon populations, concomi-
tantly with the reported contraction of its range in France.
Although the decline in Salmo trutta stocks and fisheries
has been documented in many places, the situation is more
variable for this species, with populations that seem to increase
in some regions and collapse in others (Mota et al., 2016;
Almeida et al., 2018). Using electrofishing data, Poulet et al.,
(2011) found a general decrease in the occurrence and
abundance of the juveniles of Salmo trutta in France from 1990
to 2009. These results seem consistent with other studies
(using observed or predictive models) in France and
Switzerland (e.g., Borsuk et al., 2006; Zimmerli et al.,
2007; Buisson et al., 2008). In contrast, our results show stable
annual fish counts between 1985 and 2005 and an increase after
2005. The Garonne-Dordogne and Oir were the only catch-
ments with a significant decreasing trend. Using electrofishing
data, Bergerot and Cattanéo (2016) found a positive
relationship between the density of Salmo trutta juveniles
and river size in France. This could explain the opposing trends
highlighted by studies using electrofishing in small to medium
streams and those using counting stations in rather large rivers.
In addition, juveniles were considered by Poulet et al. (2011),
while only adults were counted in this study.
Interestingly, in our study we found trends in fish counts
that do not always match the reported trends using fisheries
data. For instance, we found a decreasing trend in the main
populations of Alosa spp. and Petromyzon marinus several
years before the reported decreases in fisheries data (Beaulaton
et al., 2008; Rougier et al., 2012). Fisheries data are used
extensively by fisheries managers for population assessment,
as long-term fisheries exist in many places (Lucas and Baras,
2000). Nevertheless, these data are known to have some biases.
In particular, catchability may vary between times of the day,
seasons, gear used, efficiency of the fisheries (linked to
fishermens’ experience and technology used) and dynamics of
the population, but also environmental factors (Lucas and
Baras, 2000; Maunder et al., 2006). Moreover, fisheries data
can be affected by underreporting that can vary over place and
time (Maunder et al., 2006; Zeller et al., 2011; Coll et al.,
2014). Data collected at counting stations also have some
biases, the most important being changes in the attractivity of
the fish facility due to environmental conditions and/or lack of
maintenance. Because the largest fisheries are often located in
marine or estuarine areas and counting stations are located in
the rivers (between 1 and 880 km from the sea in our dataset;
median = 37 km), data from counting stations are affected by
additional factors as compared to fisheries data from estuaries
or marine environments (e.g., predation in the river, barriers to
fish migration, local environmental conditions). Considering
the potential biases of the two types of data and the fact that
they potentially do not relate to the same fraction of a
population (especially when the counting stations are located
far from the fisheries), we emphasise the importance of using
various sources of data to provide a more robust assessment of
the trends in diadromous fishes population.
In this study, we highlighted a strong catchment effect for
each taxon, except for Anguilla anguilla. This effect could
indicate that anadromous taxa are structured in populations
that are different between catchments. The European eel
is widely recognised as a single panmictic population
(Dannewitz et al., 2005; Palm et al., 2009; ICES, 2015), with
the exception of a few studies reporting evidence for a weak
but significant population structure (Wirth and Bernatchez,
2003; Maes and Volckaert, 2002). The well-known panmixia
in this species seems the best explanation for this lack of
catchment effect. Homing (i.e., the return of fish to their natal
river) and straying (i.e., the migration of individuals to non-
natal sites to reproduce) behaviours are two fundamental life-
history traits of most anadromous fishes (Martin et al., 2015).
While straying allows for colonisation of new habitats,
maintenance of genetic diversity, mitigation of spatial and
temporal variation in habitat quality (Keefer and Caudill,
2014) and result in metapopulation dynamics (Randon et al.,
2018), homing leads to local adaptation of populations
(McDowall, 2008), providing fitness benefits (Martin et al.,
2015). The degree of fidelity for homing varies between
species (Melvin et al., 1986). It is rather high for salmonids
(e.g., King et al., 2001; McDowall, 2001; Petersson, 2015),
ranging from very precise (i.e., within metres) to quite large
(i.e., catchment) (Keefer and Caudill, 2014). In American shad
(Alosa sapidissima), a high degree of homing has also been
documented (e.g., Melvin et al., 1986; Walther and Thorrold,
2008; Hasselman et al., 2010), while the pattern is less clear for
Alosa fallax and Alosa alosa over substantial parts of their
geographic range (Jolly et al., 2012; Martin et al., 2015). Yet,
Randon et al. (2018) found that Alosa alosa populations in
France are relatively connected, at least within catchments.
The catchment effect highlighted in this study for Salmo salar,
Salmo trutta and Alosa spp. seems therefore consistent with the
homing behaviour and population structure. Regarding sea
lamprey, evidence for lack of homing has been highlighted in
several studies (e.g., Bergstedt and Seelye, 1995; Bryan et al.,
2005; Waldman et al., 2008; Spice et al., 2012). However, the
significant catchment effect highlighted in our study seems
consistent with the homing behaviour of the species. However,
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the catchment effect could also reflect significant differences in
management (e.g., ecological continuity, fisheries) regardless
of the homing behaviour of species.
We tested three factors expected to have influences on
annual fish counts at monitoring stations (i.e., commercial
fisheries, improvements in ecological continuity and salmon
stocking programmes). None of these factors were significant
in our analysis. This unexpected finding does not necessarily
reflect a lack of effect of these factors but rather a lack of
accurate data. We were indeed unable to provide quantitative
information to describe these factors. For example, catches can
vary greatly between fisheries. For instance, catches of
Petromyzon marinus in France vary from 8.5 tonnes in the
Adour catchment to 58 and 72 tonnes in the Loire and
Garonne-Dordogne catchments, respectively (Beaulaton et al.,
2008). Similarly, the numbers of salmon stocked into rivers
vary between catchments and between years within a
catchment (Dumas and Prouzet, 1994; Perrier et al., 2013).
Moreover, other factors can play a role in the trend of annual
fish counts, such as chemical water quality, flow or water
temperature, which can change the attractivity of a fish passage
facility (Brodeur et al., 2007; Piper et al., 2012), the swimming
capacity of the fish (Brett, 1967; Haro et al., 2004) and survival
(Baisez et al., 2011; Fenkes et al., 2016). Thus, the fact that we
were not able to explain the trends observed using the studied
factors can be related to (i) a lack of precision of these factors
(presence/absence instead of finer quantification), (ii) untested
factors that may have influenced the counts (e.g., river flow,
temperature), and (iii) the fact that the influence on the counts
by the factors is probably multifactorial with synergistic,
additive or even antagonistic species responses between the
different factors.
We also tested whether the latitude of the stations
influenced the fish counts observed. Several studies have
highlighted a northward shift in the range of many taxa (e.g.,
Parmesan and Yohe, 2003; Lassalle and Rochard, 2009). We
thus hypothesised that the fish counts in the southern stations
would have decreased more than in the northern ones,
especially for cold-water species (e.g., salmonids). However,
this factor was not significant for any taxa, indicating either
that we have not yet observed in France a shift in the
distribution of these taxa, or that this change occurs at a larger
temporal and/or geographical scale (e.g., the European scale;
Lassalle and Rochard, 2009).
Our results provide a multi-scale analysis of the change in
annual diadromous fish counts in France from data usually
used at a local geographical scale. In France, as many rivers
have counting stations, this monitoring tool allows assessment
of trends in diadromous fish at large geographical scale (e.g.,
France). This is particularly useful, as management of
biodiversity is needed at multiple scales, from local to
international levels (Watson, 2005; Heller and Zavaleta, 2009),
involving different public policies, such as in restoring
connectivity (e.g., Annex Vof the European Water Framework
Directive (DCE) (directive 2000/60); French law
n°2006-1772, in particular with article L214-17); in water
quality (e.g., European Water Framework Directive (directive
2000/60)); or in the management of species (e.g., European
regulation on eel (EC 1100/2007)). In France, all these policies
are defined and implemented at a catchment scale, but we still
need a national assessment, as diadromous species are used as
indicators of the success of some of these policies (when they
are not the target). At the catchment scale, data at counting
stations are also interesting, as they allow comparisons of
trends in a catchment with the national trend. This can be a
powerful tool to encourage management actions if a decline is
more pronounced in a particular catchment than at the national
level. Furthermore, information on the spatial extent of a trend
can be useful for managers. For instance, if few catchments
encounter a decline of migratory fishes, it is likely that some
causes of the decline are more related to local factors (e.g.,
management of the catchment). Conversely, if an overall
decline is observed, the causes are probably related to more
global factors (e.g., sea surface or river temperature warming,
North Atlantic Oscillation).
The data used in this study (i.e., count data at monitoring
stations) show a decrease in Alosa spp. and Petromyzon
marinus counts at dates earlier than those found in other
studies of populations in the same catchments but derived from
fisheries catch data. These fisheries-independent monitoring
networks therefore constitute an important complement to
fisheries monitoring data, and can be used to provide early
warnings of changes in populations.
In this study, we failed to highlight the effect of latitude on
the change in fish counts (the most southern stations were not
necessarily the ones with the populations most in decline and
vice versa). Nevertheless, it would be interesting to analyse
more precisely the link that could exist between the change in
fish counts and the change in the major environmental
parameters, in particular the temperature, which is often
identified as the parameter responsible for the shifts in species
distribution (e.g., Walther et al., 2002; Root et al., 2003; Chen
et al., 2011; Williams and Blois, 2018). Moreover, the
quantity of data collected in the STACOMI project is huge
and should allow for other analyses that could be useful to
understand better the population dynamics of these species.
For instance, we analysed the change in Atlantic salmon
counts without distinction of the sea age of the fish. Salmon
sea age is an important driver in population dynamics, as it is
related to the number and size of eggs produced by females (e.
g., de Eyto et al., 2015; Glover et al., 2018). The data
collected in STACOMI also include the date of passage of
each fish. This information could be used to analyse the
change in the phenology of migration over time. Indeed,
numerous studies have documented a change in the
phenology of migration of many taxa in response to recent
warming (see Parmesan and Yohe, 2003). As diadromous fish
have very constrained timing to achieve their life cycle, it
would be very interesting to study the change in the timing of
migration of these species over time.
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Appendix 1
See Table 2.
Table 2. Characteristics of the 43 monitoring stations. Num: the station identification number (see Fig. 1). Latitude is in °N. Year: the counting
period for each station. The last three columns describe: (F.) the presence of a commercial or recreational gear fishery in the river downstream of
the monitoring station; (S.) the presence of a salmon stocking programme influencing the counting; and (EC.) an observed improvement in
ecological continuity of the river over the study period. Based on expert opinion, ‘X’ indicates that the factor may have influenced fish counts,
while ‘–‘ indicates the factor was not present or was likely to have no influence.
Num Station name River Catchment Latitude Year F. S. EC.
1 Eu Bresle Bresle 50.05048 1984-2016 X – –
2 Breuil-en-Auge Touques Touques 49.22833 2005-2015 – – X
3 Claies-de-Vire Vire Vire 49.17829 2002-2015 – – X
4 May-sur-Orne Orne Orne 49.10641 2004-2016 – – X
5 Iffezheim Rhin Rhin 48.83252 2003-2015 X X –
6 Gambsheim Rhin Rhin 48.68441 2006-2015 – X –
7 Cérisel Oir Oir 48.62772 1983-2016 – – –
8 Pont es Omnes Frémur Frémur 48.57771 1996-2016 – – –
9 Bois Joli Frémur Frémur 48.57273 1996-2016 – – –
10 Kerhamon Elorn Elorn 48.46253 2007-2016 – X –
11 Moulin du Vivier Loysance Loysance 48.44941 1996-2010 – X –
12 Châteaulin Aulne Aulne 48.19670 1999-2015 – – –
13 Moulin Neuf Pont l’Abbé Pont l’Abbé 47.88601 2002-2016 – – –
14 Moulin des Princes Scorff Scorff 47.83691 1993-2016 – – –
15 Malon Vilaine Vilaine 47.79868 1998-2008 – – –
16 Arzal Vilaine Vilaine 47.49942 1995-2016 X – –
17 Boisse Vendée Sèvre niortaise 46.44812 1994-2013 – – –
18 Massigny Vendée Sèvre niortaise 46.42023 1994-2007 – – –
19 Boule d’Or Cinq Abbés 5 abbés Sèvre niortaise 46.38675 1994-2013 – – –
20 Boule d’Or Vendée Vendée Sèvre niortaise 46.38666 1994-2013 – – –
21 Cinq Abbés 5 abbés Sèvre niortaise 46.33184 1996-2017 X – –
22 Contreboth de Vix tidal barrier Sèvre niortaise 46.32360 1996-2011 X – –
23 Marais Pin Sèvre niortaise Sèvre niortaise 46.32353 2008-2017 – – –
24 Enfreneaux Sèvre niortaise Sèvre niortaise 46.31705 1994-2017 X – –
25 Descartes Creuse Loire 46.97526 2007-2017 X X X
26 Decize Loire Loire 46.83825 1998-2017 X X X
27 Châtellerault Vienne Loire 46.81105 2004-2017 X X X
28 Gueugnon Arroux Loire 46.60957 2006-2017 – X –
29 Vichy Allier Loire 46.14205 1997-2017 X X X
30 Poutès Allier Loire 44.94727 1986-2016 – X X
31 Mauzac Dordogne Garonne-Dordogne 44.85417 2004-2015 – X X
32 Tuilières Dordogne Garonne-Dordogne 44.84494 1993-2015 X X X
33 Golfech Garonne Garonne-Dordogne 44.10992 1993-2015 X X X
34 Bazacle Garonne Garonne-Dordogne 43.60405 1993-2015 – X X
35 Carbonne Garonne Garonne-Dordogne 43.28901 2000-2015 – X –
36 Uxondoa Nivelle Nivelle 43.36123 1996-2017 X – –
37 Olha Nivelle Nivelle 43.34460 1996-2017 X – –
38 Sorde-l’Abbaye Gave d’Oloron Adour 43.52852 1996-2012 X X –
39 Artix Gave de Pau Adour 43.38589 2005-2016 X X X
40 Guerlain Gave d’Oloron Adour 43.25641 1996-2012 X X X
41 Chéraute Saison Adour 43.23729 1996-2014 X X –
42 Soeix Gave d’Aspe Adour 43.15991 1996-2017 X X X
43 Saint-Cricq Gave d’Ossau Adour 43.10887 2002-2011 X X X
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Appendix 2 GAMM for Alosa spp.
Change in fish counts (log(countsþ1)) of Alosa spp. over the study period and for the 12 catchments with counts for this taxon.
Catchments are ordered by latitude from north to south. Grey points represent predictions þ/ residuals. White curves are the
predicted values of the model and grey ribbons the 95% confidence intervals. The model explains 85% of the observed deviance.
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Appendix 3 GAMM for Anguilla anguilla
Change in fish counts (log(countsþ1)) of Anguilla anguilla over the study period and for the 14 catchments with counts for this
species. Catchments are ordered by latitude from north to south. Grey points represent predictionsþ/ residuals. White curves are
the predicted values of the model and grey ribbons the 95% confidence intervals. The model explains 87% of the observed
deviance.
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Appendix 4 GAMM for Petromyzon marinus
Change in fish counts (log(countsþ1)) of Petromyzon marinus over the study period and for the 10 catchments with counts for
this species. Catchments are ordered by latitude from north to south. Grey points represent predictions þ/ residuals. White
curves are the predicted values of the model and grey ribbons the 95% confidence intervals. The model explains 73.7% of the
observed deviance.
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Appendix 5 GAMM for Slamo salar
Change in fish counts (log(countsþ1)) of Salmo salar over the study period and for the 15 catchments with counts for this
species. Catchments are ordered by latitude from north to south. Grey points represent predictionsþ/ residuals. White curves are
the predicted values of the model and grey ribbons the 95% confidence intervals. The model explains 79.1% of the observed
deviance.
Page 22 of 23
M. Legrand et al.: Knowl. Manag. Aquat. Ecosyst. 2020, 421, 7
Appendix 6 GAMM for Salmo trutta
Change in fish counts (log(countsþ1)) of Salmo trutta over the study period and for the 15 catchments with counts for this
species. Catchments are ordered by latitude from north to south. Grey points represent predictionsþ/ residuals. White curves are
the predicted values of the model and grey ribbons the 95% confidence intervals. The model explains 87.9% of the observed
deviance.
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son, J.M., Lorance, P., McCully Phillips, S., Munroe, T., Nedreaas, K., Nielsen, J.,
Papaconstantinou, C., Polidoro, B., Pollock, C.M., Rijnsdorp, A.D., Sayer, C., Scott,
J., Serena, F., Smith-Vaniz, W.F., Soldo, A., Stump, E., and Williams, J.T. (2015).
European Red List of marine fishes. Technical report, IUCN European Regional
Office.
Palm, S., Dannewitz, J., Prestegaard, T., and Wickström, H. (2009). Panmixia in Euro-
pean eel revisited : no genetic difference between maturing adults from southern
and northern Europe. Heredity, 103(1) :82–89.
Parmesan, C. and Yohe, G. (2003). A globally coherent fingerprint of climate change
impacts across natural systems. Nature, 421 :37–42.
Pimm, S. L. and Raven, P. (2000). Extinction by numbers. Nature, 403(6772) :843–845.
Potts, S. G., Biesmeijer, J. C., Kremen, C., Neumann, P., Schweiger, O., and Kunin,
W. E. (2010). Global pollinator declines : trends, impacts and drivers. Trends in
Ecology & Evolution, 25(6) :345–353.
Ripple, W. J., Wolf, C., Newsome, T. M., Galetti, M., Alamgir, M., Crist, E., Mahmoud,
M. I., and Laurance, W. F. (2017). World Scientists’ Warning to Humanity : A
Second Notice. BioScience, 67(12) :1026–1028.
Schtickzelle, N. and Quinn, T. P. (2007). A metapopulation perspective for salmon
and other anadromous fish. Fish and Fisheries, 8(4) :297–314.
Wake, D. B. (1991). Declining amphibian populations. Science, 253 :860.
Young, H. S., McCauley, D. J., Galetti, M., and Dirzo, R. (2016). Patterns, Causes, and
Consequences of Anthropocene Defaunation. Annual Review of Ecology, Evolution,
and Systematics, 47(1) :333–358.
Chapitre 4
Modification de la phénologie
migratoire des poissons grands
migrateurs amphihalins de France
132 Chapitre 4. Modification de la phénologie migratoire
Sommaire
4.1 Résumé du chapitre . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 133
4.2 Article 3 — Les poissons amphihalins de France ont modifié leur
calendrier de migration au cours des 30 dernières années . . . . . 138
4.3 Bibliographie . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . . 156
4.1. Résumé du chapitre 133
4.1 Résumé du chapitre
Dans le chapitre précédent, nous avons mis en évidence, à l’échelle de la France,
des tendances contrastées dans l’évolution des comptages entre les taxons et les
bassins-versants. Ainsi, si les comptages des aloses et, dans une moindre mesure,
de la lamproie marine ont fortement décliné à l’échelle nationale et sur la période de
temps considérée (1983-2016), d’autres taxons n’ont montré que peu de changement
(par ex. saumon atlantique), voire une légère augmentation de leurs effectifs (par ex.
anguille de taille supérieure à 150 mm et truite de mer). Les réponses des espèces
face au changement climatique sont multiples (cf. chapitre 1), incluant des modifica-
tions comportementales et plastiques leur permettant d’atténuer les effets négatifs
de ces modifications environnementales (Beever et al., 2017; Weiskopf et al., 2020).
Ces réponses sont souvent plus rapides que d’autres réponses écologiques telles que
les changements dans l’aire de distribution ou dans la démographie des espèces, et
donc plus rapidement observables (Beever et al., 2017). Ainsi, suivre l’évolution de
ces modifications peut être une façon efficace d’étudier l’impact attendu du change-
ment climatique sur les espèces.
Si de nombreuses études se sont intéressées à la modification de la phénologie
pour un large éventail de taxons allant des plantes (Aitken et al., 2008) aux mam-
mifères (Réale et al., 2003) en passant par les oiseaux (Dunn and Møller, 2014), et
les amphibiens (Ficetola and Maiorano, 2016), relativement peu d’études se sont in-
téressées à la modification des calendriers de migration des poissons amphihalins
(Parmesan, 2007). De plus, la majorité de la littérature existante sur le sujet est fo-
calisée sur le saumon atlantique ou du pacifique au détriment des autres espèces
amphihalines (par ex. Juanes et al., 2004; Hodgson et al., 2006; Martins et al., 2012;
Otero et al., 2014; Kovach et al., 2015; Bal et al., 2017; Manhard et al., 2017).
L’objectif de ce chapitre est donc de dresser un bilan de l’évolution de la phé-
nologie migratoire de cinq espèces amphihalines migrant chaque année dans les
rivières françaises (cf. chapitre 2.1). Dans ce chapitre, nous avons ainsi analysé les
calendriers des migrations anadromes des principales espèces de poissons amphi-
halins en France, afin de déterminer si les espèces ont modifié au cours du temps
leur date d’arrivée aux stations de comptage. La modification de la phénologie étant
une des réponses comportementales possibles des espèces face au changement cli-
matique (Manhard et al., 2017; Staudinger et al., 2019; Weiskopf et al., 2020), nous
nous sommes également intéressés à quatre paramètres environnementaux connus
pour influencer le calendrier de migration des espèces amphihalines (par ex. Kovach
et al., 2015; Flitcroft et al., 2016; Cobb, 2020), à savoir :
— l’indice d’oscillation Nord-Atlantique (NAOI),
— la température de surface de la mer (SST),
— la température de l’air utilisée comme proxy de la température de l’eau des
rivières,
— le débit des rivières.
Les résultats montrent que quel que soit le taxon, les modèles sont bien ajustés
aux données et expliquent entre 64% (civelle) et 98% (anguille jaune) de la variance
des données. De façon générale, nous avons mis en évidence une avancée signifi-
cative des dates de migration pour les aloses (-3,7 jours par décennie pour la date
134 Chapitre 4. Modification de la phénologie migratoire
médiane), le saumon atlantique (-2,9 jours par décennie), la truite de mer (-2,6 jours
par décennie) et l’anguille jaune (-1,9 jours par décennie). En revanche, la lamproie
marine ainsi que la civelle ne modifient que peu, voire pas, leur calendrier de migra-
tion.
À notre connaissance, ce sont les premiers résultats sur la modification de la phéno-
logie pour l’anguille et la truite de mer. En France, ce sont également les premiers
résultats pour les aloses et la lamproie marine. Comparées aux données déjà exis-
tantes sur le saumon atlantique ou du pacifique et sur les aloses, les valeurs de dé-
calage des calendriers de migration mises en évidence dans cette étude sont plutôt
dans la gamme basse des valeurs publiées (entre -1,3 et -12 à -13 jours par décennie
respectivement pour les aloses et les saumons). Ceci est peut-être dû au fait que nos
résultats synthétisent un décalage moyen étudié sur 28 rivières différentes, tandis
que les résultats publiés, notamment ceux avec les valeurs les plus fortes, le sont,
la plupart du temps, sur une seule rivière. Hodgson et al. (2006) ont ainsi montré
des résultats contrastés pour le saumon sockeye dans les rivières canadiennes, avec
des populations qui migrent aujourd’hui plus tôt, d’autres qui arrivent plus tard et
certaines qui ne montrent aucune modification. De façon générale, nous n’avons pas
trouvé de différences significatives de résultats entre les 3 métriques phénologiques
considérées, excepté pour les aloses dont la date de début de migration a avancé de
façon plus marquée (-6,3 jours par décennie) comparativement aux dates médianes
et de fin de migration (respectivement -3,7 et -1,4 jours par décennie). Cela a pour
effet moyen un allongement de la période de migration de ce taxon.
L’ensemble des variables environnementales testées étaient significatives dans
les modèles, excepté le débit pour l’anguille jaune. Ce résultat indique que les ca-
lendriers de migration des poissons amphihalins en France sont influencés par des
variables environnementales agissant à de multiples échelles, d’une échelle géogra-
phique large (NAOI) à une échelle plus fine (température de l’air, débit), en passant
par une échelle intermédiaire (SST).
De façon générale, nos résultats mettent en évidence une arrivée plus précoce des
poissons aux stations de comptage lorsque la moyenne hivernale de la NAOI et/ou
la température de l’air (au printemps ou en été) sont plus élevées. Les valeurs po-
sitives de NAOI correspondent à des hivers doux et pluvieux en Europe, avec une
circulation d’Ouest en Est plus forte (Jonsson and Jonsson, 2009). Ces conditions cli-
matiques semblent en effet propices à la migration des espèces amphihalines. Ce
résultat est concordant avec d’autres études montrant une avancée de la phénologie
avec des valeurs de NAOI plus élevées (par ex. Ahas and Aasa, 2006).
Le lien négatif trouvé entre température de l’air et date de migration est en cohérence
avec les résultats de plusieurs études montrant une avancée des dates de migration
avec l’augmentation de la température (Juanes et al., 2004; Keefer et al., 2008; Lynch
et al., 2016).
L’ensemble des descripteurs utilisés pour la SST sont liés à la période de migration
des poissons (par ex. moyenne de la SST durant le mois précédant la migration). Le
lien que nous mettons en évidence dans nos modèles est celui d’une arrivée plus
tardive des poissons avec une SST plus chaude, ce qui représente un résultat inat-
tendu. Afin de vérifier que ce lien n’est pas lié au décalage des dates de migration
elles-mêmes, nous avons analysé l’évolution de la SST sur une période de temps fixe.
Pour cela, nous avons calculé la date moyenne d’arrivée des poissons durant les cinq
premières années de notre série chronologique et en maintenant cette date constante
au cours du temps, nous avons mis en évidence une augmentation de la SST, là où
nous avions précédemment pour le saumon, l’anguille (pour les deux stades) et les
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aloses, une tendance à la baisse de la SST. Ce résultat indique que l’avancée des dates
de migration de ces poissons amphihalins en France, les conduit à rencontrer en mer
des températures plus fraîches que ce qu’ils auraient connues sans cette modifica-
tion.
D’autres facteurs, en plus des variables environnementales utilisées dans notre
étude, ont été identifiés dans la littérature et sont susceptibles d’entraîner une modi-
fication des dates de migration des poissons amphihalins. Certains auteurs ont, par
exemple, mis en évidence un lien entre la taille des populations et les modifications
des calendriers de migration (Miller-Rushing et al., 2008; Møller et al., 2008; Dempson
et al., 2016). Møller et al. (2008) ont ainsi montré que les espèces d’oiseaux en déclin
ne modifient pas leur calendrier de migration, tandis que celles dont les populations
restent stables ou sont en augmentation, avancent leur calendrier de migration. Les
populations de petites tailles auraient ainsi moins d’opportunité que les populations
de taille plus importante de faire émerger de nouveaux phénotypes leur permettant
de s’adapter aux modifications de l’environnement.
En mobilisant les résultats du chapitre 3, nous avons testé cette hypothèse. À l’aide
de régressions linéaires, nous avons analysé le lien existant entre d’une part l’évolu-
tion de la taille des populations (c.-à-d. en examinant le taux de variation des comp-
tages) et le changement de phénologie (figure 1a) et d’autre part, entre taille de la
population (c.-à-d. médiane des comptages) et le changement phénologique (figure
1b). Nos résultats ne nous permettent pas de confirmer cette hypothèse (figure 1),
laissant penser, notamment pour les aloses (qui est le taxon ayant le plus fortement
décliné) que les processus à l’œuvre dans le changement de phénologie ne sont pas
contraints par la taille de la population ou que cette dernière est toujours suffisante
pour permettre cette modification. En effet, nos analyses nous montrent plutôt une
tendance inverse (mais non-significative) avec une avancée plus prononcée des ca-
lendriers de migration chez les taxons ayant la taille de population la plus petite.
D’autres auteurs ont indiqué, notamment pour le saumon, que le calendrier de
migration était un trait hérité (Quinn et al., 2000; Kovach et al., 2012; Morita, 2018), et
que certaines populations de saumon du Pacifique montraient une sélection en fa-
veur des individus à migration précoce qui transmettaient eux-mêmes ce trait à leur
descendance (Kovach et al., 2012), permettant à cette modification de se propager
rapidement au sein de la population.
Les résultats de notre étude montrent une réponse des aloses et salmonidés (c.-à-
d. saumon et truite de mer) aux modifications de leur environnement, entraînant de
façon moyenne des arrivées plus précoces aux stations de comptage de France. Ces
modifications doivent être prises en compte par les gestionnaires d’ouvrage dont la
transparence migratoire est réalisée à l’aide de manœuvres d’ouvrage. En effet, les
migrations se décalant en moyenne de plusieurs jours par décennie, il est nécessaire
de prévoir dans les règlements d’eau des ajustements de ces périodes de manœuvre
au cours du temps afin qu’elles ne perdent pas en efficacité et qu’elles soient di-
mensionnées de façon optimale pour permettre le passage du plus grand nombre de
poissons.
Plusieurs auteurs ayant également montré une modification de la phénologie
migratoire chez les juvéniles de saumon lors de leur migration vers la mer (par ex.
Kennedy and Crozier, 2010; Otero et al., 2014; Manhard et al., 2017), il est nécessaire
de tenir compte de cette recommandation dans les deux sens de migration (c.-à-d.
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y = − 2.27 − 0.00156 x   R2 = 0.0083
a.
pvalue=0.8
















































Modification des calendriers de migration (jour/décennie)
Alosa spp. Anguilla anguilla − anguille jaune Petromyzon marinus Salmo salar Salmo trutta
FIGURE 4.1 – Régression linéaire entre modification de la phénologie
et a) taux de variation des comptages calculé entre la 1ère et la 3ème
décennie, b) la médiane des comptages sur la période étudiée. Les
valeurs négatives sur l’axe des x indiquent que les modifications des
calendriers de migration se font dans le sens d’une avancée des dates.
montaison et dévalaison). Cette recommandation peut être étendue à la gestion de
l’ensemble des seuils et barrages munis de dispositifs de franchissement qui doivent
être efficaces et opérationnels sur l’ensemble des périodes de migration des espèces
afin de ne pas sélectionner une fraction de la population au détriment du reste. Cela
nécessite donc une vigilance concernant l’entretien de ces dispositifs. C’est d’autant
plus important que Boucault (2007) a montré que 60% des dispositifs de franchis-
sement du bassin de la Loire étaient peu ou mal entretenus. Or, il est essentiel que
le franchissement des poissons dans les deux sens soit dimensionné de telle sorte
qu’il ne sélectionne pas les individus (par ex. les plus tardifs), afin de donner aux
populations le maximum de chance de s’adapter aux modifications de l’environne-
ment. Plusieurs auteurs ont en effet pointé l’importance de diversifier au maximum
les phénotypes pour augmenter les chances des populations de s’adapter au chan-
gement climatique (Schindler et al., 2010; Sturrock et al., 2020).
De la même façon, nous recommandons une vigilance concernant les programmes
de soutien d’effectif par empoissonnement, qui peuvent être source de sélections an-
thropiques non souhaitées (par ex. capture d’individus tardifs pour la reproduction)
ou de perte des capacités d’adaptation des poissons produits (Herbold et al., 2018;
Jones et al., 2018; Pinter et al., 2019), qui s’ils se reproduisent à la fin de leur cycle
de vie avec des individus sauvages, peuvent limiter les capacités d’adaptation de
l’ensemble de la population (Satterthwaite and Carlson, 2015; Sturrock et al., 2019;
Springborn et al., 2020). Pour cela, il semble nécessaire de s’assurer d’une part rai-
sonnable de ces poissons dans la population à soutenir, ainsi que des pratiques en
pisciculture limitant au maximum la sélection de phénotypes.
Les chapitres 3 et ont permis d’analyser l’évolution des comptages des poissons
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amphihalins de France ainsi que de leur phénologie de migration à la montaison. Le
chapitre 5 permettra de s’interroger sur le degré de synchronisme de ces modifica-
tions, ainsi que sur les paramètres influençant ces synchronismes.
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4.2 Article 3 — Les poissons amphihalins de France ont mo-
difié leur calendrier de migration au cours des 30 der-
nières années
Legrand, M., Briand, C., Buisson, L., Besse, T.,
Artur, G., Azam, D., Baisez, A., Barracou, D.,
Bourré, N., Carry, L., Caudal, A.-L., Corre, J.,
Croguennec, E., Mikaélian, S. D., Josset, Q., Le Gu-
run, L., Schaeffer, F., Toussaint, R., and Laffaille,
P. (2020). Diadromous fish modified timing of
upstream migration over the last 30 years in













































 Competing Model Df LogLik AICc Delta w 
Alosa spp. 
Yr*PM+Q90Dis+SST_1mth+SpringT+NAOI 32 -2021.92 4111.6    0.43 
Yr*PM+SpringDis+SST_1mth+SpringT+NAOI 32 -2022.96  4113.7   2.09   0.15 
Yr*PM+YrDis+SST_1mth+SpringT+NAOI 32 -2023.64  4115.0   3.44   0.08 
Yr*PM+SST_1mth+SpringT+NAOI 31 -2024.86 4115.2   3.66   0.07 
A. Anguilla – 
glass eel 
PM+SST_1feb+SpringT+NAOI 14 -1053.45 2136.6    0.34 
PM+SummerDis+SST_1feb+SpringT+NAOI 15 -1053.25  2138.4   1.84   0.13 
PM+YrDis+SST_1feb+SpringT+NAOI 15 -1053.31  2138.5   1.96   0.13 
Yr+PM+ SST_1feb+SpringT+NAOI 15 -1053.36  2138.6   2.06   0.12 
PM+ SpringDis+SST_1feb+SpringT+NAOI 15 -1053.37  2138.6   2.08   0.12 
PM+WinterDis+SST_1feb+SpringT+NAOI 15 -1053.42 2138.7   2.19   0.11 
Yr+PM+ SummerDis+SST_1feb+SpringT+NAOI 16 -1053.17  2140.5   3.95   0.05 
A. Anguilla –  
yellow eel 
Yr+PM+YrDis+SST_1feb+SpringT 27 -2590.99 5238.4    0.70 
PM+YrDis+SST_1feb+SpringT 26 -2593.58 5241.4   3.01   0.15 
Yr*PM+YrDis+SST_1feb+SpringT 29 -2590.35 5241.5   3.11   0.15 
P. marinus 
PM+SpringDis+SST_1mth+SpringT+NAOI 28 1585.276  3230.1    0.40 
PM+Q90Dis+SST_1mth+SpringT+NAOI 28 1585.85 3231.3 1.14 0.22 
Yr+PM+SpringDis+SST_1mth+SpringT+NAOI 29 1584.78 3231.4   1.27   0.21 
Yr+PM+Q90Dis+SST_1mth+SpringT+NAOI 29 1585.02 3231.9   1.75   0.17 
S. salar 
Yr+PM+SpringDis+SST_1mth+SummerT+NAOI 41 -4877.32 9839.7  0.82 
Yr*PM+SpringDis+SST_1mth+SummerT+NAOI 43 4876.67 9842.7   3.02   0.18 
S. trutta 
Yr+PM+SST_1mth+SpringT+NAOI 31 -2783.14  5631.4    0.88 
Yr+PM+SST_1mth+SpringT 30 -2786.23  5635.4   3.98 0.12 
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 Change in (day per decade) Fixed effect variables 
Species MD Y:SD Y:MD Y:ED SST NAOI Dis Temp 
Alosa spp. − -6.3 -3.7 -1.4 ↗ ↘ → ↘ 
Anguilla anguilla – glass eel +0.08 − − − ↗ ↘ → ↘ 
Anguilla anguilla – yellow eel -1.9 − − − ↗ − → ↘ 
Petromyzon marinus -0.2 − − − ↗ ↘ → ↘ 
Salmo salar -2.9 − − − ↗ ↘ → ↘ 





















Oncorhynchus gorbuscha Auke Creek, Alaska Taylor, 2008 -2.4 (1972-2005) 
Oncorhynchus gorbuscha Southeast Alaska Kovach et al., 2015 -1.4 (1970-2010) 
Oncorhynchus keta Southeast Alaska Kovach et al., 2015 -3.9 (1970-2010) 
Oncorhynchus keta Skagit river, USA Rubenstein et al., 2019 -4.3 (1981-2015) 
Oncorhynchus kisutch Southeast Alaska Kovach et al., 2015 -4.6 (1970-2010) 
Oncorhynchus kisutch Skagit river, USA Rubenstein et al., 2019 -8 (1981-2015) 
Oncorhynchus nerka Columbia river, USA Quinn and Adams, 1996 -1.3 (1949-1993) 
Oncorhynchus nerka Canada, USA Hodgson et al., 2006 Between -6.5 and +12.7 
(1949-1999) 
Oncorhynchus nerka Columbia river, USA Crozier et al., 2011 -1.7 (1940-2010) 
Oncorhynchus nerka Southeast Alaska Kovach et al., 2015 +1.6 (1970-2010) 
Oncorhynchus nerka Cedar River, USA Tillotson et al., 2019 +2.5 (1969-1993) 
-12.6 (1994-2015) 
Oncorhynchus tshawytscha Southeast Alaska Kovach et al., 2015 +0.8 (1970-2010) 
Salmo salar Penobscot River, USA  Huntington et al., 2003 -13 (1986-2001) 
Salmo salar Connecticut river, USA Juanes et al., 2004 -5 (1978-2001) 
Salmo salar Asturias, Spain Valiente et al., 2011 +4.5 (1956-2006) 
Salmo salar four rivers, Scotland Todd et al., 2012 Between -2.7 and +4.9 
(1960-2010) 
Salmo salar Newfoundland and 
Labrador rivers, Canada 
Dempson et al., 2016 -3.4 (1978-2012) 









Alosa pseudoharengus Androscoggin River, USA Huntington et al., 2003 -12 (1983-2001) 
Alosa pseudoharengus New England, USA Ellis and Vokoun, 2009 -4.8 (1971-2007) 
Alosa psuedoherengus Massachusetts, USA Stettiner et al., 2016 -5.6 (1998-2015) 
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Alosa pseudoharengus North Carolina 
watershed, USA 
Lombardo et al., 2019 -4 (1970-2010) 
Alosa Pseudoharengus, 
Alosa aestivalis 
Cocheco river, USA Cobb, 2020 -3.5 (1980-2016) 
Alosa  sapidissima Columbia river, USA Quinn and Adams, 1996 -6.9 (1938-1993) 
Alosa  sapidissima Hudson river, USA Nack et al., 2019 -1.3 (1950-2012) 
-1.5 (2010-2090) 




































































Num Station name River Catchment Surf (km²) Year Latitude Dsea Taxa 
1 Eu Bresle Bresle 748 1984-2016 50.05 3.5 SAT, TRM 
2 Breuil-en-Auge Touques Touques 1305 2005-2015 49.23 32 SAT, TRM 
3 Claies-de-Vire Vire Vire 1969 2002-2015 49.18 31 ALA, LPM, SAT, TRM 
4 May-sur-Orne Orne Orne 2932 2004-2016 49.11 25 ALA, LPM, SAT, TRM 
5 Iffezheim Rhin Rhin 185000 2003-2015 48.83 643 ANGy, LPM, SAT, TRM 
6 Gambsheim Rhin Rhin 185000 2006-2015 48.68 668 ANGy, SAT, TRM 
7 Cerisel Oir Oir 86 1983-2016 48.63 26 SAT, TRM 
8 Pont Rolland Gouessant Gouessant 284 2004-2013 48.52 1.8 ANGy 
9 Kerhamon Elorn Elorn 280 2007-2016 48.46 17 ALA, SAT, TRM 
10 Moulin du Vivier Loysance Loysance 1150 1996-2010 48.45 30 SAT 
11 Châteaulin Aulne Aulne 1892 1999-2015 48.20 34 ALA, LPM, SAT 
12 Moulin Neuf Pont l’Abbé Pont l'Abbé 127 2002-2016 47.89 10 ANGg, ANGy 
13 Moulin des Princes Scorff Scorff 480 1993-2016 47.84 19 ALA, SAT 
14 Malon Vilaine Vilaine 10400 1998-2008 47.80 79 ANGg, ANGy 
15 Arzal Vilaine Vilaine 10400 1995-2016 47.50 1.6 ALA, ANGg, ANGy, LPM 
16 Descartes Creuse Loire 117500 2007-2017 46.97 266 ALA, LPM, SAT 
17 Decize Loire Loire 117500 1998-2017 46.84 609 ALA, LPM 
18 Châtellerault Vienne Loire 117500 2004-2017 46.81 282 ALA, ANGy, LPM 
19 Boisse Vendée Sèvre 
niortaise 
3650 1994-2013 46.45 41 ANGg, ANGy 
20 Massigny Vendée Sèvre 
niortaise 
3650 1994-2007 46.42 37 ANGg, ANGy 
21 Boule d’Or Cinq Ab-
bés 
5 abbés Sèvre 
niortaise 
3650 1994-2013 46.39 37 ANGg, ANGy 
22 Boule d’Or Vendée Vendée Sèvre 
niortaise 
3650 1994-2013 46.39 37 ANGg, ANGy 
23 Marais Pin Sèvre niortaise Sèvre 
niortaise 
3650 2008-2017 46.32 125 ALA, ANGy 
24 Enfreneaux Sèvre niortaise Sèvre 
niortaise 
3650 1994-2017 46.32 15 ANGg, ANGy 
25 Vichy Allier Loire 117500 1997-2017 46.14 692 ALA, ANGy, LPM, SAT 
26 Poutès Allier Loire 117500 1986-2016 44.95 916 ANGy, SAT 
27 Mauzac Dordogne Dordogne 23957 2004-2015 44.85 173 ALA, ANGy, LPM, SAT 
28 Tuilières Dordogne Dordogne 23957 1993-2015 44.84 158 ALA, LPM, SAT, TRM 
29 Golfech Garonne Garonne 28900 1993-2015 44.11 224 ALA, LPM, SAT, TRM 
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30 Bazacle Garonne Garonne 28900 1993-2015 43.60 327 ALA, ANGy, LPM, SAT, 
TRM 
31 Sorde-l’Abbaye Gave d’Oloron Gave d’Oloron 2456 1996-2012 43.53 52 SAT, TRM 
32 Chopolo Nive Nive 1030 1999-2015 43.39 25 LPM, SAT, TRM 
33 Artix Gave de Pau Gave de Pau 1160 2005-2016 43.38 100 ANGy, SAT, TRM 
34 Halsou Nive Nive 1030 2000-2016 43.38 25 LPM, SAT 
35 Uxondoa Nivelle Nivelle 241 1996-2017 43.36 11 ALA, SAT, TRM 
36 Olha Nivelle Nivelle 241 1996-2017 43.34 16 SAT 
37 Carbonne Garonne Garonne 28900 2000-2015 43.29 380 ANGy 
38 Guerlain Gave d’Oloron Gave d’Oloron 2456 1996-2012 43.26 112 SAT, TRM 
39 Chéraute Saison Saison 627 1996-2014 43.24 100 SAT, TRM 
40 Soeix Gave d’Aspe Gave d’Aspe 505 1996-2017 43.16 127 SAT, TRM 
Num: the station identification number (see Fig. 1). Surf (km²): catchment area in km². Year: the count-
ing period for each station. Latitude is in °N. Dsea: distance to the sea in km. Taxa: diadromous taxa 
recorded and analysed in this study. ALA: Alosa spp.. ANGg: Anguilla anguilla – glass eel. ANGy: 





Temperature Sea surface 
Temperature 
Discharge NAOI Random 
M Yr*PM Sp Sm Wn Q90 Yr 1mth 15d 1feb Sp Sm Wn Q90 Yr Wn RI RS VS 
Alosa spp. 
1 X X     X   X     X X X X 
2 X X     X    X    X X X X 
3 X X     X     X   X X X X 
4 X X     X      X  X X X X 
5 X X     X       X X X X X 
A. Anguilla - 
glass eel 
 
1 X X       X X     X X  X 
2 X X       X  X    X X  X 
3 X X       X   X   X X  X 
4 X X       X     X X X  X 
A. Anguilla - 
yellow eel 
1 X X       X     X  X  X 
P. marinus 
1 X X     X   X     X X X X 
2 X X     X      X  X X X X 
S. salar 1 X  X    X   X     X X X X 
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5.1 Résumé du chapitre
Les deux chapitres précédents nous ont permis d’une part, de mettre en évidence
des tendances contrastées dans l’évolution des comptages des poissons amphihalins
en France (chapitre 3), et d’autre part de mettre en évidence un décalage des calen-
driers de migration pour des arrivées plus précoces (chapitre ), lors des migrations
de montaisons. Ces modifications de calendriers ne semblent pas liées à l’évolution
des comptages ou à la taille des effectifs migrants des différentes populations (Fi-
gure 1), mais plutôt aux paramètres environnementaux tels que l’indice d’oscillation
Nord-Atlantique (NAOI), la température de surface de la mer (SST), la température
de l’air (pris comme proxy de la température des rivières) et le débit des rivières.
Ces modifications pourraient donc être liées aux changements climatiques dont de
nombreuses études ont attesté de son empreinte sur la biodiversité (par ex. Parmesan
and Yohe, 2003; Urban, 2015; Cloern et al., 2016).
Une question importante lorsqu’on examine l’impact du changement climatique
sur la biodiversité est celle de la résilience des espèces (Elmqvist et al., 2003; Sgrò
et al., 2011; Moritz and Agudo, 2013; Waldman et al., 2016). Plusieurs études ont
mis en évidence un lien entre résilience et diversité des phénotypes au sein des po-
pulations (Elmqvist et al., 2003; Hilborn et al., 2003; Schindler et al., 2010). Ainsi,
une espèce ayant une grande diversité de traits phénotypiques pourrait avoir une
meilleure résilience face aux changements climatiques puisqu’elle sera plus en me-
sure de s’adapter à ces changements. De même, le fonctionnement en métapopula-
tion confère aux espèces de plus grandes chances de résilience puisqu’une popula-
tion en déclin peut être « secourue » par une population géographiquement proche
ayant une bonne dynamique de population, ce qui favorise le maintien de la métapo-
pulation. Cependant, certaines études ont indiquées que le changement climatique
pouvait avoir pour effet de synchroniser plus fortement à la fois les individus et les
populations (Ong et al., 2016; Olmos et al., 2020). Or cette synchronisation pourrait
venir réduire la résilience des métapopulations puisqu’elle homogénéiserait les ré-
ponses.
Dans ce chapitre, nous nous sommes ainsi intéressé au synchronisme qui pour-
rait exister dans les comptages et les dates de migration des poissons amphihalins
en France, afin d’avoir une idée de sa force et de son étendue spatiale. Nous avons
également cherché à déterminer si ce synchronisme était lié aux paramètres environ-
nementaux tels que la SST, la température ou le débit. En effet, une large litterature
existe sur l’influence des paramètres environnementaux sur la synchronie (par ex.
Moran, 1953; Ranta et al., 1997; Hudson and Cattadori, 1999; Hansen et al., 2020). Ce
concept, appelé « effet Moran », pose l’hypothèse que le synchronisme des popula-
tions est corrélé aux synchronismes des paramètres environnementaux. Ce synchro-
nisme environnemental jouant à large échelle, il serait à l’origine de synchronisation
également à large échelle (voir section 1.5.2 de l’introduction générale pour plus de
détails sur l’« effet Moran »). Si de nombreuses études se sont intéressées à la syn-
chronisation des dynamiques de population, relativement peu d’études existent sur
des espèces amphihalines autre que le saumon (par ex. Isaak et al., 2003; Rogers and
Schindler, 2008; Olmos et al., 2020). De plus, très peu d’études se sont intéressées à la
synchronisation des calendriers de migration chez ces espèces amphihalines (mais
voir Kovach et al. 2015). Pour tester ces relations, notre jeu de données était constitué
des deux jeux de données des chapitres 3 et et portait sur 46 stations de comptage
localisées dans 31 rivières.
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Les résultats de synchronie des calendriers de migration étant assez proches
entre les trois métriques phénologiques (c.-à-d. date de début, date médiane et date
de fin de migration, voir Annexe de l’article 4 — section 5.2), nous ne présenterons
ici que les résultats pour les dates médianes de migration.
Les résultats indiquent qu’à l’échelle nationale, toutes les synchronies sur les
comptages sont signifivatives, sauf pour les anguilles jaunes, et varient entre 0.11
(civelle) et 0.24 (aloses). Le fait que le coefficient de corrélation de Spearman des
aloses soit le plus élevé au niveau national est cohérent avec les résultats présen-
tés dans le chapitre 3, montrant une homogénéisation de l’évolution des effectifs
d’alose en France sur les 10 dernières années (c.-à-d. rétrécissement de l’intervalle
de confiance autour de l’évolution moyenne des comptages). Pour les dates de mi-
gration, toutes les corrélations sont significatives quel que soit le taxon ou l’échelle
spatiale considéré. À l’échelle nationale, les corrélations sont comprises entre 0.08
(saumon atlantique) et 0.30 (lamproie marine).
Le synchronisme est toujours plus élevé à l’échelle intra-bassin qu’aux deux
autres échelles, que ce soit pour les comptages ou pour les dates de migration (sauf
pour la date de migration de la lamproie marine). À cette échelle (c.-à-d. intra-bassin),
tous les coefficients de corrélation sont significatifs (sauf pour les comptages d’an-
guille) et varient entre 0.21 (saumon) et 0.61 (civelle). Cela signifie que le synchro-
nisme est plus fort entre stations d’un même bassin-versant et laisse penser que les
facteurs synchronisants (ou au moins une partie d’entre eux) sont majoritairement
présents à une échelle locale.
Les analyses sur la distance de synchronie mettent en évidence, que ce soit pour
les comptages ou les dates de migration, une diminution de la synchronie avec l’aug-
mentation de la distance entre stations. Cela est cohérent avec nos premières ana-
lyses indiquant un synchronisme plus fort entre stations d’un même bassin-versant.
À partir des GAMs développés pour chaque taxon, nous avons pu identifier la dis-
tance à laquelle le synchronisme entre stations s’annule. Cette distance varie entre
17 km (civelle) et 2 000 km (truite de mer) pour les comptages et entre 165 km (ci-
velle) et 1 800 km (lamproie marine) pour la date de migration. Le synchronisme ne
s’annule jamais pour les aloses et le saumon atlantique sur la gamme de distance
testée (1 380 km et 2 590 km, respectivement), indiquant que la synchronie est pré-
sente au moins à une échelle nationale, potentiellement européenne. Ces analyses
sur l’étendue spatiale des synchronismes laissent ainsi penser qu’à l’exception des
civelles, les facteurs synchronisant les comptages et les dates de migrations agissent
à une échelle plus large que celle des bassins-versants. Ce résultat est contradictoire
avec celui de l’analyse des coefficients de Spearman et pourrait indiquer que les
facteurs synchronisants sont multiples et opèrent à différentes échelles. Néanmoins,
bien que l’étendue spatiale des synchronismes dépasse l’échelle des bassin-versants,
l’intensité du synchronisme (coefficient de corrélation de Spearman) est plus fort à
l’échelle intra-bassin et diminue avec la distance.
Enfin, les modèles liant l’intensité du synchronisme (c.-à-d. moyennes des syn-
chronies à l’échelle de chaque station pour chaque taxon) aux variables environne-
mentales mettent en évidence l’influence des températures à la fois sur le synchro-
nisme des comptages et des dates de migration, ainsi que l’influence des débits pour
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les dates de migration. Ainsi, les stations avec des températures moyennes au prin-
temps plus élevées, présentent une intensité de synchronisme plus fort. L’influence
du débit est quant à lui inverse. Les stations ayant des débits plus faibles au prin-
temps, présentent une synchronie plus élevée dans les dates de migration. L’effet
des faibles débits sur le synchronisme des dates de migration semble contre-intuitif,
puisque c’est un paramètre connu pour influencer les migrations voire même les dé-
clencher (par ex. Jonsson, 1991; Quinn et al., 1997; Milner et al., 2012). Une hypothèse
serait que ce paramètre sépare, dans notre jeu de données à l’échelle française, les
stations entre grands et petits bassins-versants, avec une synchronie plus élevée dans
les petits bassins-versant ayant des débits plus faibles que dans les grands bassins-
versants (Loire, Rhin, Garonne-Dordogne).
Isaak et al. (2003) ont mis en évidence dans leur étude sur le saumon quinnat une
augmentation de la synchronie des abondances avec le déclin des populations. La
population déclinant, la probabilité d’observer des réponses variées des individus
aux changements de l’environnement diminue (Elmqvist et al., 2003; Moore et al.,
2010), conduisant à l’homogénéisation (c.-à-d. synchronisation) des dynamiques de
population. Dans le chaptire 3, nous avions étudié l’évolution des comptages des
poissons amphihalins en France. Parmi les taxons étudiés, les aloses étaient le taxon
montrant le plus fort déclin, avec un rétrécissement de l’intervalle de confiance au-
tour de la moyenne sur les 10 dernières années, témoignant d’une diminution de
la variabilité des comptages entre stations sur cette période. Les aloses, sont égale-
ment le taxon pour lequel nous avons mis en évidence le plus fort synchronisme à
l’échelle nationale et intra-bassin. La figure 5.1a met en relation évolution des comp-
tages et synchronisme des comptages. De façon générale, nous observons une ten-
dance (non-significative) à l’augmentation de la synchronie avec la diminution de la
taille des populations (r2=0.42 ; pvalue=0.2), en adéquation avec les résultats d’Isaak
et al. (2003). Ainsi, l’étude des synchronismes des dynamiques de population semble
intéressante pour identifier des populations à risque qui seraient à la fois en déclin
et avec un synchronisme élevé, rendant la population plus fragile encore. La figure
5.1b montre le lien entre synchronisme et évolution des dates médianes de migration
(r2=0.38 ; pvalue=0.2). Plus les taxons ont modifié leur calendrier de migration (pour
des arrivées plus précoces), moins le niveau de synchronisme est élevé. On note ce-
pendant que les aloses qui ont le plus modifié leur calendrier de migration (parmi
les taxons étudiés) ont également un fort niveau de synchronisme de leur calendrier
de migration, et s’intègre donc assez mal dans cette relation linéaire.
La tendance à l’augmentation du synchronisme avec le déclin des populations
que nos résultats semblent corroborer, incite à encourager la mise en place de me-
sures de gestion visant à limiter le synchronisme entre les populations (Isaak et al.,
2003) afin de réduire le risque d’extinction de ces taxons menacés et déjà soumis à de
nombreuses pressions. Les mesures de gestion possibles incluent : (i) la diversifica-
tion des habitats (Isaak et al., 2003; Moore et al., 2010), par exemple en ne concentrant
pas tous les efforts de restauration d’une population sur une rivière donnée, mais
en cherchant à diversifier, quand cela est possible, les efforts de restauration sur plu-
sieurs rivières afin d’encourager l’émergence de réponses variées des individus, (ii)
la préservation des processus naturels (par exemple, le débit naturel des rivières)
qui contribuent à favoriser l’émergence de réponses variées (Moore et al., 2010), et
(iii) une vigilance particulière par rapport aux programmes de soutien des effectifs
par empoissonnement de façon à ce que les géniteurs de retour sur frayère ne soient
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FIGURE 5.1 – Régression linéaire entre synchronisme et a) taux de
variation des comptages calculé entre la 1ère et la 3ème décennie, b)
l’évolution des dates médianes de migration en jours/décennie.
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pas majoritairement d’origine d’élevage (Moore et al., 2010). En effet, les poissons is-
sus d’élevage présenteraient une diversité génétique moindre (Duong and Scribner,
2018; Pinter et al., 2019), et pourraient donc diminuer la diversité de réponses des
individus, participant ainsi à l’augmentation du synchronisme.
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5.2 Article 4 — Synchronisme des effectifs et de la phéno-
logie migratoire des poissons amphihalins plus élevé au
sein des bassins-versants qu’à l’échelle nationale
Legrand et al. en préparation.
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Spatial synchrony in population dynamics has been observed for a wide range 48 
of taxa. Studying the intensity and the spatial scale of synchrony is important since 49 
higher synchrony in population dynamics may result in a higher risk of extinction of 50 
metapopulation. Diadromous fish are generally declining in both abundance and 51 
range, and usually considered to be structured in metapopulation. Besides, these 52 
species are characterized by long migration between river and sea, and vice versa, to 53 
fulfil their life cycle. In our study, we investigated the synchrony in the counts and the 54 
timing of upstream migration for five diadromous taxa: Alosa spp., Anguilla anguilla, 55 
Petromyzon marinus, Salmo salar and Salmo trutta. We used data from 46 counting 56 
stations in France, located on 31 rivers. First, we determined the spatial scale of 57 
synchrony (from river to national scale). Then, we studied the link between synchrony 58 
of counts and timing of migration, and synchrony of three environmental factors known 59 
to influence population or migratory dynamics of diadromous fish: temperature, river 60 
discharge and sea surface temperature. We found contrasting synchrony between 61 
taxa and spatial scales. We highlighted that regional synchrony could be strong, but 62 
weak to moderate at the national level. Except for glass eel, the synchrony distance 63 
extended beyond catchment borders, suggesting that synchrony is driven by factors 64 
acting at large scale. Models relating the synchrony of counts and migration to 65 
environmental parameters highlighted a link with temperature and river discharge. In 66 
particular, the warmest counting stations appeared to be the ones showing the 67 
strongest synchrony. In a context of global change, these results are crucial for fish 68 
population management as they indicated that measures that will limit this synchrony 69 
should be favoured. For instance, the diversification of habitats, the natural 70 
management of river discharge in the catchments and a cautious approach to stocking 71 
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programs (so that fish from hatcheries are not overly represented on the spawning 72 
areas), are all recommendations to consider. 73 
 74 




Diadromous fish are species with complex life cycles in both marine and 77 
freshwater environments (Myers, 1949). They are known to be declining in France 78 
(Legrand et al., 2020) and in many parts of the world (e.g. Limburg and Waldman, 79 
2009; Waldman et al., 2016; Gozlan et al., 2019), and some are even classified as rare 80 
or endangered in the red list of threatened species in France (i.e. Anguilla anguilla, 81 
Alosa alosa, Petromyzon marinus) (Costa-Dias et al., 2009; UICN Comité français et 82 
al., 2019). Indeed, they face a large number of pressures such as (i) habitat 83 
fragmentation and river discharge regulation due to barriers and dams (Larinier, 2001; 84 
Brown et al., 2013; Wu et al., 2015; Puijenbroek et al., 2019), (ii) fishing in the different 85 
habitats used (i.e. sea, estuary, and freshwater) (Stratoudakis et al., 2016; Nicola et 86 
al., 2018), (iii) pollution, mainly in estuaries (i.e. silt plugs) but also throughout their 87 
migration path into freshwater (Maes et al., 2008; Nilsen et al., 2015) and (iv) predation 88 
and competition with other species including invasive species (Boulêtreau et al., 2018; 89 
Guillerault et al., 2019). Climate change adds to the previous pressures by modifying 90 
the climatic conditions encountered both in freshwater and at sea. Climate change 91 
includes increasing water temperatures, changes in precipitation, sea-level rise, and 92 
increased frequency and intensity of some extreme climatic events leading to 93 
increased climate variability (Intergovernmental Panel on Climate Change, 2018). 94 
These modifications are likely to impact biodiversity in many ways (e.g. Parmesan, 95 
2003; Urban, 2015; Cloern et al., 2016) such as species range shifts (Lassalle and 96 
Rochard, 2009; Jones and Cheung, 2015; Maire et al., 2019), modifications in the 97 
timing of key-life events (e.g. migration, reproduction) (e.g. Ahas and Aasa, 2006; 98 
Brown et al., 2016; Thackeray et al., 2016) or changes in spatial synchrony in 99 
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population (i.e. Moran effect) (Moran, 1953; Chevalier et al., 2015; Ong et al., 2016; 100 
Olmos et al., 2020). 101 
Spatial synchrony in population dynamics (i.e. where fluctuation of populations 102 
in time are similar in different locations) has been observed for a wide range of taxa 103 
including birds (Cattadori et al., 1999; Paradis et al., 2000; Jones et al., 2003; Eberhart-104 
Phillips et al., 2016), insects (Pollard, 1991; Peltonen et al., 2002; Franzén et al., 2013), 105 
mammals (Grenfell et al., 1998; Haydon et al., 2001; Mallory et al., 2018), fishes 106 
(Cattanéo et al., 2003; Cheal et al., 2007; Chevalier et al., 2014), and plants (Crawley 107 
and Brown, 2004; Kiviniemi and Löfgren, 2009; Cavanaugh et al., 2013). Studying the 108 
extent of spatial synchrony as well as identifying its drivers is important to better 109 
understand the fluctuations in the abundance of the populations studied (Koenig, 110 
1999). This is particularly essential for diadromous fish (mainly for anadromous 111 
species) because they are structured in metapopulations (Jones, 2006; Schtickzelle 112 
and Quinn, 2007; Waldman et al., 2016). Several authors have highlighted an increase 113 
in the risk of extinction of metapopulations with synchrony (Heino et al., 1997; Benton 114 
et al., 2001; Kiviniemi and Löfgren, 2009) as synchrony reduces the possibility that a 115 
declining population is "rescued" by a geographically close one (Harrison and Quinn, 116 
1989; Chevalier, 2014; Black et al., 2018). Besides, if all populations respond similarly 117 
to the change in the environment, the diversity of responses is thus reduced and the 118 
vulnerability of the metapopulation is increased. 119 
Four main drivers of populations synchrony have been suggested: (i) dispersal 120 
of individuals, as movements allow the exchange of individuals between populations, 121 
(ii) spatial correlation of environmental conditions, as spatially distant populations are 122 
exposed to similar environmental conditions acting at large spatial scale and affect 123 
them in the same way (i.e. the Moran effect), (iii) trophic interactions with populations 124 
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of other species that are themselves spatially synchronous or mobile, and (iv) in some 125 
cases, commercial exploitation which can drastically reduce biomass on a large scale 126 
(Ranta et al., 1995; Haydon and Steen, 1997; Myers and Worm, 2003; Liebhold et al., 127 
2004; Frank et al., 2016; Bergerot et al., 2019; Hansen et al., 2020). Among the drivers 128 
influencing synchrony at large spatial scale, the “Moran effect” has been the most 129 
studied (Moran, 1953; Koenig, 2002; Hansen et al., 2020). This theory implies that 130 
populations that are closer to each other in space should experience more similar 131 
environmental fluctuations than those which are more distant, and therefore that the 132 
synchrony decreases with geographical distance (Mueter et al., 2002; Moore et al., 133 
2010; Rogers and Schindler, 2011; Hansen et al., 2020).  134 
Identifying drivers of spatial synchrony in populations can be complex because 135 
these drivers are tangled (Liebhold et al., 2004; Chevalier, 2014). Nevertheless, 136 
identifying the spatial scale at which synchrony occurs may provide important 137 
information for the management of species. Indeed, depending on the spatial scale of 138 
the mechanisms involved in the synchrony of populations, the probability of extinction 139 
can vary (Hanski and Woiwod, 1993; Heino et al., 1997; Chevalier, 2014). For instance, 140 
if population synchrony is high at large scale, this could suggest that global drivers, 141 
likely related to large scale environmental factors (e.g., climate) may be important 142 
ones. Persistence of metapopulation can be at risk as different populations respond in 143 
a same way to the same cues. In contrast, if population synchrony is high at fine scale, 144 
this could indicate that synchrony is more related to local factors such as management 145 
(e.g. water management, local fisheries), and affects only spatially close populations.  146 
Diadromous fish are characterized by seasonal migration to complete their life 147 
cycle. Timing of migration is known to be related to environmental factors such as 148 
temperature and water discharge (Jonsson and Ruud-Hansen, 1985; Keefer et al., 149 
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2008; Crozier et al., 2011), and affects survival (Orell et al., 2007; Costa-Dias et al., 150 
2009). Despite the recognized importance of timing of migration, few studies have 151 
examined its spatial synchrony between different populations (but see Orell et al., 152 
2007; Kovach et al., 2015). Yet, it may help to understand population dynamics. 153 
Indeed, migration must take place during an optimal period enabling to maximize 154 
survival at all stages. If the migration between different populations is highly 155 
synchronised due to environmental parameters acting on adults at sea for instance, it 156 
is possible that this might cause a shift in the temporal window suitable for reproduction 157 
or larvae growth, thus reducing the fitness. 158 
The objectives of our study was first to test whether populations of diadromous 159 
fish in France were synchronised, and then to identify at which spatial scale synchrony 160 
occurs. Both potential synchrony in fish abundance and timing of upstream migration 161 
were studied. Our last objective was to identify the main drivers of the highlighted 162 
synchrony between populations of diadromous fish in France. Consequently, we 163 
analysed the link between synchrony of counts and timing of migration, and synchrony 164 
of three environmental factors known to influence population or migratory dynamics of 165 
diadromous fish: temperature, river discharge and sea surface temperature. 166 
 167 
Material and Methods 168 
Fish dataset 169 
Diadromous fish are recorded in France at numerous counting stations. These 170 
stations can be either video counters or fish traps combined with counting of all or a 171 
substantial proportion of fishes that migrate upstream through fishways (Legrand et 172 
al., 2020). Stations with less than 10 years of monitoring have been excluded from the 173 
analyses. We considered only the upstream migration of diadromous fish as monitoring 174 
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of downstream migration is mostly anecdotal in France. In addition, some diadromous 175 
species are rarely observed, either because their freshwater habitats are located 176 
mainly in the most downstream part of the rivers (Platichthys flesus) where few 177 
counting stations are present, or because their abundance is small (Lampetra 178 
fluviatilis). Consequently, we removed these species from our dataset. After data 179 
filtering, our study included 46 counting stations located in 31 rivers (Fig. 1 and 180 
Appendix – Table A1) and five diadromous taxa: Alosa spp. (because Alosa alosa and 181 
Alosa fallax cannot be distinguished through video counting), Petromyzon marinus, 182 
Salmo salar, Salmo trutta and Anguilla anguilla (with distinction between glass eel or 183 
young yellow eel – i.e., eel with a size <150mm - and yellow eel). At some stations, 184 
Salmo salar and Salmo trutta show a bimodal upstream migration pattern (i.e. spring 185 
and fall migrations). For these stations, we only selected the data corresponding to the 186 
spring migration as most of the migration occurs in springtime in France. We 187 
computed, from this database, the daily number of upstream fish for each of these five 188 





Figure 1 : Location of the 46 long-term counting stations. Numbers identify each station and refer to the full name in the 192 
table (see details in Table A1). Stations are ordered by latitude from north to south. 193 
 194 
Environmental data 195 
Among environmental variables known to influence the upstream migration of 196 
diadromous fish (both in timing and abundance), we selected three variables: (i) sea 197 
surface temperature (SST), (ii) freshwater discharge, and (iii) air temperature taken as 198 
a proxy of water temperature (Caissie, 2006; Arismendi et al., 2014; Rabi et al., 2015). 199 
SST and air temperature data were downloaded from the National Climatic Data 200 
Center (NOAA) available at https://www.ncdc.noaa.gov/. For SST (grid of 0.25 x 0.25°), 201 
as areas used at sea by the five taxa studied are not the same (and for some species 202 
poorly identified), we considered sea temperature near the estuary which is the 203 
common pathway used by all migratory fishes. For air temperature, we selected for 204 
each fish counting station, the nearest air temperature station available.  205 
11 
 
Daily mean stream flow (in m3/s) was available from Directions Régionales de 206 
l'Environnement, de l'Aménagement et du Logement (DREAL) available at 207 
http://hydro.eaufrance.fr/. For each counting station, we chose the hydrological 208 
stations that best represented the discharge of the stream at the location of the 209 
counting station. 210 
For each counting station, and each year, we calculated the average SST, air 211 
temperature and discharge in spring, because it is the main period of upstream 212 
migration of diadromous fish in France (Kuczynski et al., 2017). 213 
 214 
Data analyses 215 
To compute synchrony between fish populations recorded at the different 216 
counting stations, we used the method developed in Chevalier et al. (2014) based on 217 
the study of Buonaccorsi et al. (2001). We computed synchrony in both fish counts and 218 
timing of migration. Synchrony in the timing of migration was based on the median date 219 
of migration, that is the day when 50% of adults have migrated (e.g. Orell et al., 2007; 220 
Kovach et al., 2015). Thus, our dataset consists of an abundance or migration date by 221 
year, station and taxon. For both types of metrics, we first calculated for each taxon 222 
the Spearman’s cross-correlation coefficient (CCC) for all pairs of stations having at 223 
least seven years in common. We then calculated a weighted mean of these CCCs 224 
using the number of overlapping years between pairs of stations as weights. The level 225 
of significance of these weighted mean CCCs (named synchrony thereafter) was 226 
assessed by a bootstrap procedure of 1000 iterations with resampling of points. 227 
Synchrony was considered significant if less than 5% of the simulated weighted mean 228 
CCCs exceeded the observed mean.  229 
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For each analysis of synchrony (i.e. counts and timing of migration), we 230 
investigated synchrony at three spatial scales: (i) within catchment (i.e. synchrony 231 
between pairs of stations grouped in a same region, usually corresponding to 232 
catchments – see Table A1 for details), (ii) between catchments (i.e. synchrony 233 
between pairs of stations located in different catchments), and (iii) France (i.e. 234 
synchrony between all pairs of stations regardless of their location). 235 
Using the theoretical hydrographical network (RHT) (Pella et al., 2008), we 236 
calculated the distance along river between each pair of stations. When the pair of 237 
stations was located in the same catchment, we used the cumulative length of the 238 
stream segments linked from one station to another, obtained using a shortest path 239 
algorithm, to calculate the total distance. When the pair of stations was located in two 240 
different catchments, we summed the distance to the sea from each station and 241 
calculated the distance between the two estuaries that we computed using an 242 
algorithm of the shortest path between two points. Using Generalized Additive Models 243 
(GAMs) with the number of pairs of stations included as weights, we related synchrony 244 
to the distance along the river, to test the assumption that synchrony decreases with 245 
distance. These models also allowed us to estimate the distance at which the 246 
synchrony of the population of each taxon no longer occurs, and therefore the spatial 247 
extent of the synchrony. The same type of models was applied to analyse the 248 
synchrony of environmental parameters (i.e. air temperature, river discharge and sea 249 
surface temperature) as a function of distance. For these latter models, we used the 250 
Euclidean distance between the stations and not the distance along the river.  Indeed, 251 
we expected that two nearby stations in latitude/longitude had similar environmental 252 
conditions regardless of the river on which these stations are located. Using distance 253 
along rivers, two stations that are close in Euclidean distance can end up quite far 254 
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apart if we measure this distance along rivers, especially if these stations are not 255 
located in the same catchments. 256 
To test the potential influence of the environmental variables on the 257 
synchronies, we calculated the average synchrony (for counts and migration dates) for 258 
each taxon and station (by averaging the absolute values of synchrony to all pairs of 259 
stations including a given station for a same taxon). We assume that this average 260 
synchrony represents a measure of the intensity of synchrony for a taxon at a station. 261 
Using mixed linear models (LMMs), we related the intensity of synchrony (one model 262 
for counts, one model for median date of migration) to the average over the time series 263 
of (i) temperature or SST (because of strong correlation between these two variables 264 
it was not possible to include both in a same model), (ii) river discharge (log-265 
transformed), and fish taxa. The station was included as a random intercept. For each 266 
model, to account for spatial autocorrelation, we tested the addition in the random part 267 
of the model of a Gaussian autocorrelation structure. We then selected the best model 268 
using comparison based on Akaike Information Criterion (AIC) (Akaike, 1974). 269 
All analyses were performed using R 3.5.3. For GAM, we used the ‘mgcv’ 270 
package (Wood, 2011)  and for LMM, the ‘nlme’ package (Pinheiro et al., 2018). 271 
 272 
Results 273 
Synchrony in fish counts 274 
For all fish taxa, the weighted mean CCC was always higher within catchments, 275 
indicating a larger fish population synchrony between the counting stations of the same 276 
catchment than between stations located in different catchments or when taking all the 277 
stations together (i.e. national scale) (Figure 2a and Table A2). Synchrony in fish 278 
counts was never significant for the yellow eel whatever the spatial scale considered 279 
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while it was always significant for Alosa spp., Salmo salar and Salmo trutta. Glass eel 280 
and Petromyzon marinus were in-between with a significant synchrony at the France 281 
scale for these both taxa, and also a significant synchrony for Petromyzon marinus 282 
within catchments. Whatever the spatial scale, the weighted mean of CCC for Alosa 283 
spp. was always higher than for the other taxa. Significant synchrony (mean Spearman 284 
cross-correlation) within catchments ranged between 0.26 for Salmo salar and 0.50 for 285 
Alosa spp. between 0.09 (Salmo trutta) and 0.18 (Alosa spp.) for between catchments 286 
synchrony, and between 0.11 (glass eel) and 0.24 (Alosa spp.) for synchrony in France 287 
(Figure 2a and Appendix - Table A2). 288 
 289 
Figure 2: Synchrony in counts and in the median date of migration (Julian day for 50% of the migration) obtained for each 290 
taxon and according to three spatial scales: France (i.e. analysis between all stations), between catchments (i.e. analysis 291 
between stations located in different catchments), and within catchments (i.e. analysis between stations of the same 292 






Synchrony in the timing of fish migration 295 
Here, we presented the results for the median date of migration, but results are 296 
very similar for the starting (i.e. the Julian day when 5% of all fishes have migrated) 297 
and the ending (i.e. the Julian day when 95% of fishes have migrated) date of migration 298 
(Appendix - Table A2). As in fish counts, synchrony in the timing of migration was 299 
always higher within catchments than between catchments or at the scale of France, 300 
except for Petromyzon marinus (i.e. higher between catchments) (Figure 2b, Appendix 301 
- Table A2).  302 
We found that, among taxa, Petromyzon marinus and glass eel had the highest 303 
synchrony in median date at the scale of France (0.30 and 0.29, respectively) but while 304 
Petromyzon marinus had also the highest synchrony between catchments (0.31), 305 
glass eel had the highest synchrony within catchments (0.61). Salmo salar was the 306 
taxon with the lowest synchrony in migration date at both France and within 307 
catchments scales (0.08 and 0.21, respectively). Between catchments, the synchrony 308 
in migration date of glass eel was significant but negative (Figure 2b, Appendix - Table 309 
A2).  310 
 311 
Spatial distance of synchrony 312 
Using GAM, we related synchrony (either in fish counts or in timing of migration) 313 
with distance between counting stations at national scale. For all taxa, we found a 314 
decreasing trend between synchrony and distance indicating that variation in fish 315 
counts and date of migration through time was more similar for close than further 316 
stations. The distance at which the GAMs predicted that synchrony in fish counts 317 
between pairs of stations falls to zero was very variable depending on the taxa (Figure 318 
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3). It ranged between 17 km (glass eel) and 2000 km (Salmo trutta). For Alosa spp. 319 
and Salmo salar, synchrony was predicted to remain above zero over the range of 320 
distance considered in our study (1380 km and 2590 km, respectively). For timing of 321 
migration, distance of synchrony ranged between 170 km (glass eel) and 1800 km 322 
(Petromyzon marinus). Again, we were not able to detect a distance at which 323 
synchrony does not occur for Alosa spp. and Salmo salar, within the range of distance 324 
considered in our study (Figure 4).  325 
For the three environmental variables considered (i.e. air temperature, river 326 
discharge and SST), we applied GAMs to assess the link between synchrony of these 327 
parameters and Euclidean distance. We found that none reached the level zero of 328 
synchrony within the range of Euclidean distance studied, suggesting that they are 329 
synchronous on a large spatial scale (i.e. France or even larger scale). However, 330 
synchrony decreased more strongly for river discharge (reduction by two of the 331 






Figure 3: Synchrony in fish counts according to the distance along river (in kilometers). White curves are the mean change 336 
in cross-correlation coefficient and grey ribbons the 95% confidence intervals. Black points are residuals of the GAM and 337 
red points display the distance in kilometers at which the cross-correlation coefficient is no longer higher than zero. If no 338 
red dots are displayed, it implies that the cross-correlation coefficients never reach zero. Note that the distance on the x-339 





Figure 4: Synchrony in timing of migration (median date) according to the distance along river (in kilometers). White 343 
curves are the mean change in cross-correlation coefficient and grey ribbons the 95% confidence intervals. Black points 344 
are residuals and red points display the distance in kilometers at which the cross-correlation coefficient is no longer 345 
higher than zero. If no red dots are displayed, it implies that the cross-correlation coefficients never reach zero. Note 346 





Figure 5:  Synchrony in the three environmental variables according to the Euclidean distance in kilometers. White curves 350 
are the mean change in cross-correlation coefficient and grey ribbons the 95% confidence intervals. Black points are re-351 
siduals. No red dots are displayed. This implies that the cross-correlation coefficients never reach zero. 352 
 353 
Link between synchrony in fish counts and timing of migration and environment 354 
When modelling the intensity of synchrony in fish counts according to the three 355 
environmental variables, including a spatial correlation structure did not improve the model, 356 
while it was the reverse  when modelling migration timing (even if the improvement was slight) 357 
(Table 1). In both models, mean spring temperature was significant and was a better predictive 358 
variable (i.e. lowest AIC) than mean spring SST. River discharge was only significant in the 359 
model explaining the intensity of synchrony in migration date. Whatever the models 360 
considered, the taxon was significant (Table 1, Table 2). 361 
Overall, we found that the intensity of synchrony in fish counts was significantly higher 362 
for Alosa spp. than for the other taxa, except for glass eel (non-significant difference) (Table 363 
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2). This result is consistent with our findings when we analysed the Spearman cross-correlation 364 
coefficients. We also found that the intensity of synchrony in the counts increased when mean 365 
spring temperatures increased. Thus, stations with higher mean spring temperature 366 
experienced a higher intensity of synchrony in the counts. The intensity of synchrony in the 367 
migration timing was significantly higher for glass eel than for the other taxa and for stations 368 
with warmer spring temperatures, but lower for stations with higher spring river discharge 369 
(Table 2). Thus, stations with higher mean spring temperature and / or lower river discharge 370 
experienced a higher intensity of synchrony in the timing of migration. 371 
Table 1: Models comparison for intensity of synchrony (mean absolute value of correlation). croS = Gaussian spatial cor-372 
relation random effect. T = mean spring temperature. Q = mean spring discharge (log-transformed). SST = mean spring 373 
sea surface temperature. Sp = taxa (Alosa spp., glass eel, yellow eel, Petromyzon marinus, Salmo salar and Salmo trutta). 374 
DF = degree of freedom. AIC = Akaike information criterion. BIC = Bayesian Information Criterion. logLik=  log-likelihood. 375 
Best models are shown in bold. 376 
Model croS T Q SST Sp DF AIC BIC logLik 
Fish counts  X   X 9 -190.00  -167.41 104.00 
 X X  X 10 -188.07  -162.96 104.04 
   X X 9 -187.01  -164.41 102.50 
X X X  X  11 -186.32  -158.70 104.16 
  X X X 10 -185.34  -160.24 102.67 
 X    4 -177.06 -167.02 92.53 
Migration timing X X X  X 11 -220.46 -192.25 121.23 
 X X  X 10 -220.02 -194.38 120.01 
X X   X 10 -213.11 -187.46 116.55 
X  X X X 11 -211.66 -183.45 116.83 
X   X X 10 -210.83 -185.19 115.41 
X X     -177.81 -164.99 93.90 
 377 
Table 2 : Parameter estimates for the best-supported model explaining intensity of synchrony in fish counts and in migra-378 
tion timing. SE = standard error; DF = degree of freedom; T = mean spring temperature; Q = mean spring river discharge 379 
(log-transformed) 380 




T 0.01 0.006 48 2.98 0.047 
Glass eel -0.07 0.039 48 -1.89 0.065 
Yellow eel -0.09 0.028 48 -3.10 0.003 
Petromyzon marinus -0.10 0.033 48 -3.17 0.003 
Salmo salar -0.13 0.026 48 -4.81 0.000 
Salmo trutta -0.09 0.028 48 -3.14 0.003 
Migration timing T 0.026 0.007 49 3.90 0.000 
Q -0.015 0.004 49 -3.27 0.002 
Alosa spp. -0.135 0.037 49 -3.67 0.000 
Yellow eel -0.185 0.035 49 -5.27 0.000 
Petromyzon marinus -0.130 0.039 49 -3.31 0.002 
Salmo salar -0.213 0.034 49 -6.32 0.000 




In our study, we used an original dataset compiling millions of data of fish 384 
passages at counting stations in metropolitan France, over the last 30 years (Legrand 385 
et al., 2019, 2020). This dataset allowed us to analyse the synchrony in counts and 386 
timing of upstream migration of diadromous fish at three spatial scales (i.e. France, 387 
between catchments and within catchments). Our results highlighted that the 388 
synchrony is always higher between stations located in the same catchment than at 389 
the two other scales, whether for counts or timing of migration (except for migration 390 
timing of Petromyzon marinus). Therefore, there is more variability in the response of 391 
the taxa between catchments than within them. Synchrony at the France scale remains 392 
quite low. These results are consistent with the findings of Fahrner et al. (2009) which 393 
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showed higher synchrony in Salmo trutta at the finest spatial scales (i.e. stations 394 
located on the same river). 395 
Studying spatial synchrony of population dynamics has been carried out for 396 
many taxa, in particular with the purpose of better understanding the impact of climate 397 
change on populations and species (Chevalier, 2014). However, relatively few studies 398 
have focused on diadromous fish. The rare existing studies have particularly focused 399 
on salmon (especially Pacific salmon) to the detriment of other species (e.g. eel, shads 400 
and lampreys). The synchrony in fish counts highlighted in our study depends on taxa 401 
and the spatial scales considered. In France, the degree of synchrony in counts is 402 
significant for all taxa except for yellow eel. Isaak et al. (2003) highlighted an increase 403 
in the synchrony of abundances while populations are declining. As the population 404 
declines, the probability of diverse responses to changes in the environment decreases 405 
(Elmqvist et al., 2003; Moore et al., 2010), leading to homogenization (i.e. 406 
synchronisation) of population dynamics. Legrand et al. (2020) studied the evolution 407 
of fish counts of diadromous taxa in France over the past 30 years. Among the taxa 408 
studied, Alosa spp. was the one showing the largest decline in counts, with a narrowing 409 
of the confidence interval around the trend, indicating a decrease in the variability of 410 
counts between the different stations, in the last 10 years. Alosa spp. is also the taxon 411 
with the highest synchrony in fish counts in this study, which is consistent with the work 412 
of Isaak et al. (2003) and Legrand et al. (2020).  413 
Very few studies have investigated the synchrony of diadromous fish in the 414 
timing of migration (but see Kovach et al., (2015) on Pacific salmon). To our 415 
knowledge, these results are among the first at a regional or national scale for Alosa 416 
spp., Anguilla anguilla and Petromyzon marinus. The synchrony in the timing of 417 
migration highlighted in our study also varies between taxa and spatial scales. In 418 
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France, the synchrony was significant for all taxa. Within catchment, while we found 419 
no significant synchrony in fish counts for both stages of Anguilla anguilla, we 420 
highlighted a strong synchrony in the timing of migration, in particular for glass eel. 421 
This strong synchrony in glass eel within catchment could result from the opening and 422 
closing period of the fisheries (which is linked to the achievement of quotas according 423 
to European legislation - Council Regulation (EC) 1100/2007). Indeed, Briand et al. 424 
(2003) showed that the exploitation rate on glass eel in estuary could be such that 425 
almost no passage was recorded in the fish pass as long as the fishery was open. Yet, 426 
the opening date for the glass eel fishery differs between catchments in France 427 
according to their location. There is one month delay between catchments located in 428 
the North (English Channel and North Sea) and those located in the South (south of 429 
the mouth of the Sèvre Niortaise) (Decree n ° 94-157 of February 16, 1994). 430 
Consequently, we thus assume that fisheries could partly explain the synchrony of 431 
glass eel migration timing within catchments, while it could explain the asynchrony 432 
observed between catchments.  433 
In our study, we assessed the maximum distance at which synchrony occurs in 434 
order to infer parameters potentially acting on synchrony. In our dataset, the mean 435 
distance between stations within one catchment was 200 km (min = 1 km, max = 793 436 
km). Except for glass eel, we found that synchrony (in counts and timing of migration) 437 
occurs up to a distance exceeding the one of the catchments, although we observed 438 
for all taxa a decrease in synchrony with the distance. For glass eel, these results 439 
suggest that synchrony could result from parameters acting locally, such as the above-440 
mentioned dates of opening and closing of the fisheries. Whether fish counts or 441 
migration timing, synchrony for Alosa spp. and Salmo salar never reached zero, 442 
indicating that these two taxa are synchronous on a larger scale than French borders 443 
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(likely at European level). We noted that for Salmo salar, synchrony could be very 444 
close to zero at some distances (e.g. around 2000 km for the counts and 1000 km for 445 
the timing of migration). However, distance at which synchrony reaches zero is 446 
somewhat arbitrary, and other measures could have been chosen. For instance, 447 
Mueter et al. (2002) used the distance at which synchrony is halved. By applying this 448 
threshold, we arrive at the same conclusion for Alosa spp., but obtain a distance for 449 
Salmo salar of 1390 km and 440 km (for fish counts and timing of migration, 450 
respectively). These distances nevertheless exceed those of the catchment (200 km), 451 
and we can, therefore, confirm that the parameters influencing the synchrony of Salmo 452 
salar act at least at the France scale. Thus, except for glass eel, the distance at which 453 
synchrony occurs exceed the scale of catchment in our study. This result seems 454 
consistent for diadromous fish, which are species that can travel great distances both 455 
at sea and in rivers (Keith et al., 2011; Daverat and Morais, 2016). Besides, despite 456 
recognized homing in most of these taxa (at least for salmon, sea trout and to a lesser 457 
extent shad), they also exhibit "straying" behaviour (i.e., migration to sites where fishes 458 
are not born to reproduce) (Pess et al., 2002). This behaviour allows to colonize new 459 
habitats and maintain exchanges between populations, increasing genetic diversity 460 
and persistence of the metapopulation (Keefer and Caudill, 2014). 461 
In our study, we sought to identify the environmental factors likely to influence 462 
the synchrony in fish counts and in migration timing. Many studies have used Mantel's 463 
simple or partial tests to address this issue (e.g. Cattanéo et al., 2003; Batchelder et 464 
al., 2012; Haynes et al., 2013; Bret et al., 2015; Bergerot et al., 2019; Larios-López et 465 
al., 2020). Several concerns about the use of these tests have however been 466 
expressed, such as the inflated type I error rate induced by spatial autocorrelation in 467 
the two distance matrices as well as their low power (Harmon and Glor, 2010; Perez 468 
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et al., 2010; Guillot and Rousset, 2013; Legendre et al., 2015; Crabot et al., 2019). Our 469 
analyses, have shown that the synchrony of both counts and timing of migration was 470 
correlated with the distance between stations, and that similarly, the environmental 471 
variables (i.e., air temperature, river discharge and SST) were correlated with 472 
Euclidean distance. In this context, the use of Mantel tests did not seem appropriate. 473 
This is the reason why we analysed synchrony at the scale of each station (by 474 
calculating an average “station synchrony” hereby loosing the information from the 475 
initial dataset which corresponded then to all pairs of stations), allowing us to study the 476 
effect of environmental variables, but without accounting for inter-annual variability (as 477 
we have somehow lost the temporal dimension that Mantel test could have tested). 478 
Despite this limitation, we highlighted an effect of temperature both on the synchrony 479 
in fish counts and in migration timing, which is consistent with numerous previous 480 
studies, mainly for abundances (e.g. Dembkowski et al., 2016; Koenig and Liebhold, 481 
2016; Weber et al., 2017; Lopes et al., 2018; Dallas et al., 2020). Stations with warmer 482 
spring temperature and lower spring river discharge are, on average, the ones where 483 
fish migration timing are the most synchronous. The effect of low discharge on 484 
synchrony is counter intuitive. We think that this is related to the lesser synchrony 485 
between stations that are located in different large catchments (e.g. Loire, Adour, 486 
Garonne-Dordogne, Rhine), which share the same order of magnitude of large flows 487 
and are located at large distance one from the other (mean = 196 km, min = 2.7 km, 488 
max = 792 km). Those are in contrast with a set of small catchments (e.g. the stations 489 
in Brittany and Normandy) often including a single station, but sharing regional 490 
dynamics. Consequently, we think that the significant river discharge parameter in the 491 
model, separates the stations between large and small catchments, with, on average, 492 
greater synchrony in small catchments. 493 
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Numerous studies have reported a link between increased synchrony in 494 
population dynamics and increased risk of species extinction (e.g. Heino et al., 1997; 495 
Isaak et al., 2003; Kahilainen et al., 2018; Kovach et al., 2018; Stowe et al., 2020). In 496 
our study, we highlighted a weak to moderate synchrony of fish counts and migration 497 
timing in France. Synchrony was found to be much stronger within catchments. The 498 
taxon with the strongest synchrony in fish counts (i.e. Alosa spp.) is also the one that 499 
currently declines the most in France (Legrand et al., 2020).  In addition, we highlighted 500 
that the counting stations where temperature is the warmest are also the one where 501 
synchrony in fish counts is the highest, on average. All these findings encourage the 502 
implementation of management measures aiming at limiting synchrony between 503 
populations to reduce the extinction risk of these endangered taxa that face many 504 
pressures yet (Isaak et al., 2003). Possible management measures include (i) 505 
diversifying habitats (Isaak et al., 2003; Moore et al., 2010), for instance by not relying 506 
on a single river for the entire restoration of a population  (i.e. the one hosting the most 507 
important counts of fishes), (ii) preserving natural processes which maintain the 508 
diversity of responses (e.g. favoring natural discharge in rivers) (Moore et al., 2010), 509 
and (iii) giving particular attention to restocking programs so that spawners originated 510 
from hatchery are not over-numbered on spawning grounds compared to wild 511 
spawners (Moore et al., 2010). Indeed, fishes from hatchery may have less genetic 512 
diversity (Duong and Scribner, 2018; Pinter et al., 2019) and, therefore, may reduce 513 
the diversity of response, potentially increasing the synchrony.   514 
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Table A1 : Characteristics of the 46 monitoring stations. Num: the station identification number (see Fig. 1). Latitude is in 801 
°N. Year: fish counting period. 802 
Num Station name River Catchment Latitude Year 
1 Eu Bresle Seine-Normandie 50.05 1984-2016 
2 Breuil-en-Auge Touques Seine-Normandie 49.23 2005-2015 
3 Claies-de-Vire Vire Seine-Normandie 49.18 2002-2015 
4 May-sur-Orne Orne Seine-Normandie 49.11 2004-2016 
5 Iffezheim Rhin Rhin 48.83 2003-2015 
6 Gambsheim Rhin Rhin 48.68 2006-2015 
7 Cerisel Oir Seine-Normandie 48.63 1983-2016 
8 Pont es Omnes Frémur Bretagne 48.58 1996-2016 
9 Bois Joli Frémur Bretagne 48.57 1996-2016 
10 Pont Rolland Gouessant Bretagne 48.52 2004-2013 
11 Kerhamon Elorn Bretagne 48.46 2007-2016 
12 Moulin du Vivier Loysance Bretagne 48.45 1996-2010 
13 Châteaulin Aulne Bretagne 48.20 1999-2015 
14 Moulin Neuf Pont l’Abbé Bretagne  47.89 2002-2016 
15 Moulin des Princes Scorff Bretagne 47.84 1993-2016 
16 Malon Vilaine Bretagne 47.80 1998-2008 
17 Arzal Vilaine Bretagne 47.50 1995-2016 
18 Descartes Creuse Loire 46.97 2007-2017 
19 Decize Loire Loire 46.85 1998-2017 
20 Châtellerault Vienne Loire 46.81 2004-2017 
21 Gueugnon Arroux Loire 46.61 2006-2017 
22 Boisse Vendée Sèvre niortaise 46.45 1994-2013 
23 Massigny Vendée Sèvre niortaise 46.42 1994-2007 
24 Boule d’Or Cinq Abbés 5 abbés Sèvre niortaise 46.39 1994-2013 
25 Boule d’Or Vendée Vendée Sèvre niortaise 46.39 1994-2013 
26 Cinq Abbés 5 abbés Sèvre niortaise 46.33 1996-2017 
27 Contreboth de Vix tidal barrier Sèvre niortaise 46.32 1996-2011 
28 Marais Pin Sèvre niortaise Sèvre niortaise 46.32 2008-2017 
36 
 
29 Enfreneaux Sèvre niortaise Sèvre niortaise 46.32 1994-2017 
30 Vichy Allier Loire 46.14 1997-2017 
31 Poutès Allier Loire 44.95 1986-2016 
32 Mauzac Dordogne Garonne-Dordogne 44.85 2004-2015 
33 Tuilières Dordogne Garonne-Dordogne 44.84 1993-2015 
34 Golfech Garonne Garonne-Dordogne 44.11 1993-2015 
35 Bazacle Garonne Garonne-Dordogne 43.60 1993-2015 
36 Sorde-l’Abbaye Gave d’Oloron Adour 43.53 1996-2012 
37 Chopolo Nive Adour 43.39 1999-2015 
38 Artix Gave de Pau Adour 43.38 2005-2016 
39 Halsou Nive Adour  43.38 2000-2016 
40 Uxondoa Nivelle Adour 43.36 1996-2017 
41 Olha Nivelle Adour 43.34 1996-2017 
42 Carbonne Garonne Garonne-Dordogne 43.29 2000-2015 
43 Guerlain Gave d’Oloron Adour 43.26 1996-2012 
44 Chéraute Saison Adour 43.24 1996-2014 
45 Soeix Gave d’Aspe Adour 43.16 1996-2017 
46 Saint-Cricq Gave d’Ossau Adour 43.11 2002-2011 
 803 
  804 
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Table A3: Synchrony for each taxon each spatial scale (Fr= France, Bc=Between catchments, Wc=Within-catchments), and 805 
each metric : phenological metrics and fish counts. Starting date is the Julian day when 5% of fishes have migrated, me-806 
dian date is the Julian day when 50% of fishes have migrated, and ending date is the Julian date when 95% of fishes have 807 
migrated. Results shown in the main text are those for the median date of migration. * indicates significant correlations 808 
between stations. 809 
Metric 
Spatial scale 
Starting date Median date Ending date Counts 
Fr Bc Wc Fr Bc Wc Fr Bc Wc Fr Bc Wc 
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6.1 Principales conclusions
Le changement climatique peut influencer la biodiversité de multiples manières
(Parmesan and Yohe, 2003; Knouft and Ficklin, 2017; Martay et al., 2017; Turner,
2018). Il peut, en particulier, entraîner des modifications phénologiques ou le dé-
clin de populations ou d’espèces. L’objectif de ce travail de thèse était d’analyser
l’influence du changement climatique sur les populations de poissons amphihalins
en France, en recherchant si ces populations présentaient une modification dans leur
calendrier de migration anadrome (c.-à-d. migration de la mer vers les rivières) et/ou
une synchronie que ce soit dans les fluctuations d’effectifs ou au niveau des calen-
driers de migration. Nous avons également analysé les fluctuations d’effectifs afin
de déterminer si certaines populations étaient en déclin à l’échelle nationale (Figure
6.1).
Les causes du déclin des espèces sont cependant très nombreuses et peuvent à
la fois être liées à des paramètres locaux (par ex. choix de gestion dans les bassins-
versants) et à des paramètres agissant à larges échelles, comme le changement cli-
matique. Il est d’ailleurs souvent difficile de déterminer une cause précise car il y
a, la plupart du temps, de multiples facteurs à l’œuvre (par ex. Lotze and Milewski,
2004; Limburg and Waldman, 2009; Mota et al., 2016).
Les données utilisées dans ce travail de doctorat sont celles collectées aux stations de
comptage des poissons de différents ouvrages hydrauliques en France, et ce depuis
plus de 30 ans pour certaines d’entre elles. Ces données n’avaient encore jamais été
rassemblées dans une même base de données afin de permettre leur valorisation à
large l’échelle (par ex. nationale).
Dans le chapitre 3, l’analyse des comptages des poissons amphihalins en France
a permis de mettre en évidence des situations contrastées entre les bassins-versants
et les taxons étudiées. À l’échelle nationale, certains taxons présentaient néanmoins
une tendance claire vers un déclin des populations, c’est le cas des aloses (grande
alose et alose feinte) et de la lamproie marine, tandis que les fluctuations d’effectifs
du saumon atlantique ne montraient pas de tendance et que celles de l’anguille
européenne et de la truite de mer présentaient une légère tendance à l’augmentation
sur la période considérée (c.-à-d. 30 ans). Les intervalles de confiance autour de la
reconstitution de ces fluctuations étaient cependant larges indiquant des variations
importantes entre les stations et les bassins-versants sauf pour le déclin marqué
des aloses durant les dix dernières années, indiquant une homogénéisation des
réponses pour ces dernières.
Dans les méta-analyses réalisées pour chacun des taxons à l’échelles des bassins-
versants et des stations, nous avons constaté que la variable « bassin-versant » était
toujours significative sauf pour l’anguille. Ce résultat peut être expliqué par une
structuration en méta-population des taxons anadromes à l’inverse de la structure
en population unique de l’anguille (par ex. Dannewitz et al., 2005; Palm et al., 2009).
La latitude, de son côté, n’était jamais significative, ce qui implique que nous
n’avons pas pu confirmer l’hypothèse selon laquelle les populations situées au sud
connaissent un déclin plus marqué que les populations situées au nord (Lassalle
and Rochard, 2009; Lennox et al., 2019; Amano et al., 2020). De même, les facteurs
explicatifs liés aux modalités de gestion dans les bassins-versants (c.-à-d. dans
notre cas, présence/absence d’une pêcherie commerciale, amélioration notable de
la continuité écologique et/ou présence d’un programme de soutien des effectifs
par empoissonnement pour le saumon) n’étaient pas significatifs dans nos analyses
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FIGURE 6.1 – Schéma conceptuel des données utilisées (données en-
vironnementales et données de passages des individus provenant de
la base de données STACOMI) et des analyses réalisées dans le cadre
de ce travail.
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(Tableau 6.1). Il est cependant possible que cela soit dû au fait que nous n’étions
pas en mesure de proposer des variables plus fines car les données n’étaient pas
disponibles à notre échelle de travail ou demandaient trop de temps pour les
rassembler (par ex. volumes pêchés annuellement, réduction de la hauteur de chute
cumulées des ouvrages sur un axe, quantité et/ou stade des poissons déversés dans
le cadre des programmes de soutiens d’effectifs).
Dans le chapitre , nous avons mis en évidence une modification des dates de
migration anadrome des poissons amphihalins en France dans le sens d’une avan-
cée des dates, excepté pour la civelle (-2,3 jours/décennie en moyenne sur les taxons
considérés, hors civelle). Ce résultat est en cohérence avec de nombreux travaux rap-
portant une avancée des dates des moments-clés des cycles de vie des animaux, et
ce pour une large gamme de taxons (par ex. Parmesan and Yohe, 2003; Root et al.,
2003; Ahas and Aasa, 2006). Bien que la tendance générale soit à l’avancée des dates
de migration des poissons amphihalins en France, les résultats sont contrastés entre
les taxons avec d’une part les aloses, le saumon atlantique, la truite de mer et l’an-
guille jaune montrant des avancées marquées de leur date médiane de migration
anadrome (-3,7, -2,9, -2,6 et -1.9 jours/décennie respectivement), et d’autre part la
lamproie marine et la civelle qui ne montrent que peu voire pas de modification dans
leur calendrier de migration (-0,2 et +0,08 jour/décennie respectivement). Parmi ces
taxons, seules les aloses présentent des avancées contrastées entre la date de dé-
but et la date de fin de migration, avec la date de début avançant plus que la date
de fin (-6,3 contre -1,4 jours/décennie), induisant ainsi un allongement de la pé-
riode de migration de ce taxon. Les paramètres explicatifs testés (c.-à-d. température
de l’air, débit des rivières, température de surface de la mer et indice d’oscillation
Nord-Atlantique) sont tous significatifs (excepté les débits pour l’anguille jaune),
indiquant que les migrations de ces taxons sont influencées par des paramètres en-
vironnementaux agissant à de multiples échelles (Tableau 6.1).
Enfin, le chapitre 5 a permis d’analyser les synchronismes existants entre sta-
tions et bassins-versants à la fois au niveau de la fluctuation des effectifs et des dates
d’arrivées des poissons aux stations de comptage. À l’échelle nationale, les analyses
mettent en évidence des synchronismes faibles à modérés que ce soit pour les effec-
tifs (coefficient de corrélation entre 0,04 et 0,24 selon les taxons) ou pour les dates de
migration (entre 0,08 et 0,3 selon les taxons). Les analyses mettent en évidence un
synchronisme toujours plus fort à l’échelle intra-bassin-versant qu’aux deux autres
échelles testées (c.-à-d. inter-bassins et France), cohérent avec l’effet « bassin-versant »
mis en évidence dans le chapitre 3 concernant les effectifs. Quelle que soit l’échelle
spatiale considérée, le synchronisme des effectifs est plus fort pour les aloses que
pour les autres taxons considérés (compris entre 0,18 et 0,5 pour l’échelle inter-
bassins et l’échelle intra-bassin respectivement). Concernant les dates de migration,
la lamproie marine présente le plus fort synchronisme à l’échelle nationale (0,3) et
inter-bassins (0,31), tandis qu’à l’échelle intra-bassin il s’agit de la civelle (0,61). Les
analyses croisant synchronisme et distance entre les stations de comptage mettent en
évidence une diminution du synchronisme avec l’augmentation de la distance entre
les stations, ce qui semble indiquer qu’au moins une partie des facteurs synchroni-
sants agissent à une échelle relativement localisée. Les analyses des paramètres ex-
plicatifs font ressortir l’influence de la température pour expliquer le synchronisme
des effectifs, et l’influence de la température et du débit pour le synchronisme des








TABLE 6.1 – Récapitulatif des objectifs, matériels, méthodes et résultats pour chaque chapitre « analyse » de la thèse. ALA=les
aloses (grande alose et alose feinte), ANG=anguille européenne en séparant 2 stades (anguille jaune et civelle), ANGc=civelle,
ANGj=anguille jaune, LPM=lamproie marine, SAT=saumon atlantique et TRM=truite de mer, T°C=température de l’air (°C), Q=débit
des rivières (m3/s), SST=température de surface de la mer (°C), NAOI=indice d’oscillation Nord-Atlantique, IC=intervalle de confiance,
GAMs=modèles additifs généralisés, GAMMs=modèles mixtes additifs généralisés, LMMs=modèles linéaires mixtes.





FS ã Évolution des effectifs à l’échelle nationale
ã Évolution des effectifs à l’échelle des bassins-versants et des stations
ã Recherche des paramètres explicatifs de gestion des bassins-versants
ã Évolution de la phénologie migratoire à l’échelle nationale
ã Analyse des paramètres environnementaux explicatifs
ã Analyse du synchronisme (intensité et étendue) des effectifs à diffé-
rentes échelles (station, bassin, nationale)
ã Analyse du synchronisme (intensité et étendue) des calendriers de
migration anadromes à différentes échelles (station, bassin, nationale)







ã 5 taxons étudiés : ALA-ANGj-LPM-SAT-TRM
ã 43 stations dans 29 rivières et fleuves et 18 bassins-versants
ã Période : 1983 - 2017
ã Paramètres explicatifs : présence/absence (i) d’une pêcherie com-
merciale, (ii) d’une amélioration de la continuité écologique, et (iii) d’un
programme de soutien d’effectifs par empoissonnement, (iv) latitude,
et (v) bassin-versant
ã 5 taxons étudiés : ALA-ANG-LPM-SAT-TRM
ã 40 stations dans 28 rivières et fleuves
ã Période : 1983-2017
ã Paramètres explicatifs : (i) T°C de l’air (proxy T°C de l’eau), (ii) SST,
(iii) Q, (iv) NAOI, (v) année, et (vi) type de métriques phénologiques.
ã 5 espèces étudiées : ALA-ANG-LPM-SAT-TRM
ã 46 stations dans 31 rivières et fleuves
ã Période : 1983-2017








ã À l’échelle nationale : 5 GAMMs (1 par taxon)
ã À l’échelle des bassins-versants et des stations : méta-analyses de
Mann-Kendall (1 par taxon)
ã 3 métriques phénologiques : (i) date de début, (ii) date médiane et
(iii) date de fin de migration
ã LMMs (1 par taxon) pour expliquer la date de migration en fonction
des paramètres explicatifs
ã Corrélation de Spearman pour déterminer le synchronisme
ã LMMs (1 par taxon) pour expliquer le synchronisme par les para-
mètres explicatifs








À l’échelle nationale :
ã Tendance contrastée entre les bassins-versants et les taxons
ã Les ALA et la LPM sont en déclin
ã L’ANGj et la TRM sont en légère augmentation
ã Aucune tendance significative pour le SAT
ã Large IC autour des estimations indiquant des réponses variables
entre bassins-versants et stations SAUF pour le déclin important des
ALA depuis 10 ans
À l’échelle des bassins-versants et des stations :
ã Seul le bassin-versant était significatif dans les paramètres testés
SAUF pour l’ANGj
ã L’absence d’effet bassins-versants pour l’ANGj est cohérent avec le
caractère panmictique de l’espèce
ã Aucun effet de la latitude ne permettant pas de confirmer que les
populations du nord se portent mieux que les populations du sud
ã Avancées significatives des dates médianes de migration de l’ALA
(-3,7 jours/décennie), du SAT (-2,9 jours/décennie), de la TRM (-2,6
jours/décennie), et de l’ANGj (-1.9 jours/décennie)
ã ANGc et LPM présentent peu voire pas de modification
ã ALA est le seul taxon montrant des avancées contrastées entre date
de début et date de fin de migration, avec pour conséquence un allon-
gement de la période de migration
ã Ensemble des paramètres testés étaient significatifs (sauf Q pour
ANGj), indiquant que les migrations sont influencées par des para-
mètres environnementaux agissant à multiples échelles
Échelle intra-bassin :
ã Synchronisme toujours plus fort à cette échelle qu’aux deux autres
ã ANGc a le synchronisme le plus fort pour les migrations (0.61) et
ALA pour les effectifs (0.5)
Échelle nationale :
ã Ensemble des synchronismes significatifs, sauf pour ANGj pour les
comptages
ã ALA montre le plus fort synchronisme pour les comptages (0.24) et
LPM pour les migrations (0.30)
ã Diminution du synchronisme avec la distance
ã Sauf pour ANGc, les facteurs synchronisant semblent agir à plus
large échelle que celle du bassin
ã La T°C est le facteur explicatif semblant expliquer le synchronisme
des comptages
ã La T°C et Q expliquent le synchronisme des calendriers de migra-
tion.
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6.2 Implications des résultats pour la gestion
Les espèces amphihalines sont des poissons à forte valeur économique et patri-
moniale (voir chapitre 1 — section 1.2) faisant l’objet de plans de gestion interna-
tionaux (par ex. anguille européenne), nationaux (par ex. esturgeon) ou de bassins-
versants (par ex. saumon atlantique) depuis de nombreuses années. Rappelons que
le premier plan saumon a été adopté en France en 1976 et qu’il est élargi à d’autres
espèces amphihalines (c.-à-d. aloses, lamproie marine et anguille) dès 1981 (Thomas
and Germaine, 2018).
Dans ce contexte de gestion des espèces amphihalines en France, les résultats de cette
thèse contribuent à l’apport de connaissances nécessaires à la prise de décisions pour
gérer le plus efficacement possible ces populations, sur la base des connaissances les
plus à jour possible.
6.2.1 Les données pour le suivi de l’état des populations
Les analyses réalisées au chapitre 3 ont mis en évidence l’intérêt de suivre l’état
des populations à l’aide de jeux de données diversifiés et à très large échelle, afin
d’être le plus complet possible. En effet, les analyses des données aux stations de
comptage en France ont mis en évidence un déclin de certains taxons (notamment
les aloses et la lamproie marine) plusieurs années avant que ces tendances ne soient
identifiées dans les jeux de données provenant des suivis des captures des pêcheries
commerciales. Il est toutefois à noter que ces deux suivis ne sont pas localisés aux
mêmes endroits : les captures de poissons amphihalins les plus importantes sont en
effet réalisées en mer et/ou en estuaire, tandis que les stations de comptage sont
implantées dans les rivières (parfois à plus de 800 km de la mer). De ce fait, les don-
nées obtenues au niveau des stations de comptage sont affectées par des pressions
supplémentaires par rapport aux données provenant des pêcheries (par ex. préda-
tion dans les bassins-versants, problèmes de continuité écologique, pollution des
eaux, facteurs environnementaux). Or, plusieurs auteurs ont mis en évidence des
« pertes en ligne » importantes sur le parcours migratoire entre l’estuaire et les zones
de reproduction pour les espèces potamotoques (par ex. Lundqvist et al., 2008; Baisez
et al., 2011; Hinch et al., 2012; Martins et al., 2012; Westley, 2020), pouvant conduire
à des abondances bien plus élevées en estuaire que sur les zones de reproduction.
Ceci pourrait expliquer le décalage temporel entre l’« alerte » sur l’état des popula-
tions pouvant être observée par le suivi des stations de comptage et celle donnée
par le suivi des pêcheries (en particulier marines ou estuariennes). Ces deux jeux de
données semblent donc complémentaires pour dresser un bilan général de l’état des
populations de poissons amphihalins.
6.2.2 Identifier et prioriser les actions de gestion sur les populations les
plus fragiles
Jusque-là, les données de comptage n’avaient été utilisées en France que pour
suivre l’état d’une population à l’échelle d’une station ou d’un bassin-versant. Grâce
au travail réalisé dans le cadre de cette thèse, nous avons pu déterminer à la fois la
tendance nationale pour chacun des taxons étudiés, et les stations dont les popula-
tions se portent mieux ou moins bien par rapport à cette tendance nationale (Figure
6.2). Ces résultats permettent ainsi d’identifier et de hierarchiser les stations néces-
sitant, en priorité, de mettre en place des actions de gestion. Par exemple, pour les
aloses, nos résultats mettent en évidence l’« urgence à agir » pour les populations se
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présentant aux stations de Bazacle, Mauzac, Golfech et Tuillières (correspondant au
bassin Gardonne-Dordogne) puisque celles-ci connaissent un déclin supérieur à la
tendance nationale et également pour les stations de Kerhamon (bassin de l’Elorn),
Châtellerault, Decize et Vichy (correspondant au bassin de la Loire), puisque celles-
ci sont en déclin significatif sur la période étudiée (c.-à-d. 30 ans). Les mesures de
gestion à mettre en place pour ces populations visent à limiter par tous les moyens
les mortalités dues aux pressions anthropiques afin de conserver les tailles de po-
pulations les plus grandes possibles, ce qui favorise l’expression de traits de vie
différents entre les individus et améliorent leur chance de résilience (Hansen and
Biringer, 2003; Lawler, 2009; Waldman et al., 2016).
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FIGURE 6.2 – Évolution des effectifs des aloses aux stations de comp-
tage de France et comparaison avec la tendance nationale tenant
compte du poids de chaque station relativement aux effectifs comp-
tés. Barres rouges : tendance significative au déclin et supérieure à la
tendance nationale. Barres oranges : tendance significative au déclin
mais inférieur à la tendance nationale. Barres jaunes : pas de tendance
significative. Barres vertes : tendance significative à l’augmentation
des effectifs.
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6.2.3 Limiter par tous les moyens les sélections anthropiques
Nous avons mis en avant dans ce travail un décalage des dates de migration ana-
drome des poissons amphihalins en France pour des arrivées, en moyenne, plus pré-
coces. Or, les dates de migration sont des éléments clés dans les cycles de vie des es-
pèces (voir chapitre 1 — section 1.4) et peuvent avoir des répercussions importantes
sur les dynamiques de population (Morais and Daverat, 2016). Dans le contexte de
changement climatique, une des adaptations possibles des espèces est un décalage
des moments-clés de leur cycle de vie (par ex. Parmesan and Yohe, 2003; Root et al.,
2003; Ahas and Aasa, 2006). Or, le maintien de ces espèces dans ce contexte, pourrait
dépendre de leur capacités d’adaptation et de résilience (Lawler, 2009). Il est donc
essentiel que les gestionnaires de ces espèces limitent au maximum les sélections
anthropiques qui pourraient contraindre, retarder, voire fausser les adaptations des
espèces aux modifications du climat.
Une attention particulière devrait être portée aux domaines suivants qui pourraient
aisément induire des sélections anthropiques non-intentionnelles : la continuité éco-
logique, la pêche, les programmes de soutien d’effectif et le choix des rivières pour
la restauration des populations.
Les multiples ouvrages et obstacles à l’écoulement érigés dans les bassins-versants
sont autant de frein à la migration des poissons (Ovidio and Philippart, 2002; Thors-
tad et al., 2007; Rodeles et al., 2017; Merg et al., 2020). Ces obstacles peuvent retar-
der, voire bloquer la migration des poissons pouvant conduire à des sélections non-
intentionnelles (Figure 6.3) (Caudill et al., 2007; Marschall et al., 2011). Ainsi, un ou-
vrage rendu franchissable qu’une partie de l’année, peut induire des sélections sur
les individus en fonction de leur date de migration (c.-à-d. date d’arrivée au pied de
l’ouvrage à franchir) en favorisant par exemple les poissons à migration précoce ou
tardive au détriment des autres. Or, cette sélection non-intentionnelle peut entraî-
ner des effets importants sur les dynamiques de population en favorisant un trait
de vie (par exemple poissons à migration tardive) qui n’aurait pas été favorisé na-
turellement en l’absence de l’obstacle et qui n’est donc pas le mieux adapté à son
environnement, réduisant ainsi les chances de survie de la population.
Pour limiter ces effets de sélection artificielle, l’action de gestion la plus efficace
consiste à supprimer le seuil ou le barrage, là où l’obstacle n’est pas essentiel (c.-à-d.
obstacle sans usage connu, usage non-essentiel comme le maintien d’un plan d’eau
pour l’aspect esthétique). Dans le bassin Loire-Sèvre niortaise-côtiers vendéens, par
exemple, 63% des ouvrages n’ont pas d’usage connu (Référentiel des obstacles à
l’écoulement - OFB, 2020).
Lorsque le maintien de l’ouvrage est essentiel et ne peut être supprimé, il est alors
impératif de s’assurer de sa bonne franchissabilité durant toute la période de migra-
tion des espèces amphihalines. Ceci implique un effort particulier de surveillance, de
restauration et d’entretien des dispositifs de franchissement. Boucault (2007) estime,
par exemple, dans le bassin de la Loire que 60% des dispositifs de franchissement
sont rendus inopérants ou moins efficients par manque d’entretien.
Enfin, pour les ouvrages dont la transparence migratoire est assurée par des ma-
nœuvre d’ouvrage (par ex. ouverture des vannes), il est essentiel que ces dates de
manœuvre soient assez larges pour ne pas sélectionner une fraction de la migration
au détriment des autres, et flexibles pour s’adapter aux modifications de calendriers
de migration des poissons amphihalins, et ce dans les deux sens de migration. En ef-
fet, de nombreuses études ont également rapportées des avancées dans les dates de
6.2. Implications des résultats pour la gestion 239
migration catadromes (c.-à-d. vers la mer) de ces espèces (Boisneau et al., 2008; Ken-
nedy and Crozier, 2010; Otero et al., 2014; Manhard et al., 2017). Otero et al. (2014)
mettent, par exemple, en évidence une avancée moyenne de 2,5 jours par décennie
pour les dates de migration catadromes des smolts de 67 rivières de l’Atlantique-
Nord au cours des 50 dernières années.
De la même manière, les pêcheries peuvent entraîner des sélections de certains
phénotypes ou de certains caractères comme la date de migration des individus
(Tillotson and Quinn, 2017; Morita, 2018; Tamario et al., 2019). Tillotson and Quinn
(2017) montrent ainsi que la mise en place de mesures de régulation de la pêche dans
le but de protéger les espèces, peut conduire à des sélections non-intentionnelles. Par
exemple, la mise en place de période d’ouverture et de fermeture de la pêche va foca-
liser la pression de pêche sur une fraction particulière de la population (qu’il s’agisse
des premiers individus, du pic de migration ou des derniers individus).
Lorsqu’un moratoire complet sur l’espèce n’est pas économiquement envisageable,
les mesures de régulation de la pêche sont susceptibles d’entraîner des sélections au
sein de la population, et ce malgré les précautions prises par les gestionnaires (Tillot-
son and Quinn, 2017). Néanmoins, lorsque des mesures de limitation sont prises, il
est essentiel de limiter au maximum ces sélections soit, lorsque cela est possible et
vérifiable (c.-à-d. mise en place de moyen de contrôle pour vérifier le bon respect
de la mesure), en proposant des quotas journaliers qui ont l’avantage d’exercer une
pression de pêche à peu près constante durant la migration (Tillotson and Quinn,
2017), soit en dimensionnant les périodes de fermeture sur la fenêtre la plus large
possible et centrée sur le pic de migration en veillant à ce que ces périodes s’ajustent
en fonction du décalage des calendriers des populations dans le temps.
Lorsque les effectifs sont trop faibles, certaines populations (notamment de sal-
monidés) sont soutenues via des programmes de déversement de juvéniles produits
en captivité. Ces programmes visent à limiter les risques d’extinction pesant sur une
population dans l’attente du traitement des causes à l’origine du déclin de cette po-
pulation (par ex. problèmes de continuité écologique ou de qualité des eaux). Ce-
pendant, plusieurs auteurs ont attiré l’attention de la communauté scientifique sur
le possible impact des poissons déversés sur les populations sauvages (par ex. perte
de diversité génétique par hybridation, diminution de la fitness, augmentation de
la mortalité densité-dépendante, compétition avec les individus nés naturellement)
(par ex. Einum and Fleming, 2001; Fraser, 2008; Araki and Schmid, 2010; Laffaille,
2011; Perrier et al., 2013; Harrison et al., 2019; Almodóvar et al., 2020) (Figure 6.4).
Des études indiquent ainsi qu’il existe un risque de diminution de la résilience des
populations sauvages lorsque des programmes de déversement sont mis en place
(Schindler et al., 2010; Herbold et al., 2018; Pinter et al., 2019). En effet, les pois-
sons produits en pisciculture et relâchés dans le milieu naturel pourraient être à
l’origine d’une homogénéisation génétique de la population sauvage qui réduirait
les possibilités d’adaptation et de résilience des populations (Vasemägi et al., 2005;
Williamson and May, 2005; Naish et al., 2007; Perrier et al., 2013). Dans ce contexte,
il semble important de veiller à ce que les programmes de déversements, lorsqu’il
y en a, ne conduisent pas (i) à un remplacement progressif de la souche sauvage
par des poissons issus de pisciculture (c.-à-d. qu’il est nécessaire de veiller à ce que
les poissons d’élevage ne dépassent pas en nombre les poissons sauvages et qu’ils
n’entrent pas en compétition avec eux), et (ii) à des sélections artificielles qui pour-
raient être évitées (en sachant que malgré tous les efforts consentis, le passage par
la pisciculture entraîne de toutes les façons des sélections artificielles au minimim
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FIGURE 6.3 – Circulez? ! Facile à dire ! La continuité écologique du
point de vue des poissons amphihalins. Affiche du colloque « Les
Rencontres Migrateurs du bassin de la Loire » organisé par LO-
GRAMI les 29 et 30 octobre 2012 (source : LOGRAMI - illustration :
Antoine Desforge)
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FIGURE 6.4 – L’effet conjoint d’une production naturelle réduite de
saumon (A.) avec une production stable de poissons issus de pisci-
culture et ayant une moindre fitness (B.) abaissent la fitness globale
(C.). En l’absence de variabilité dans la réponse de la population, les
tendances climatiques (D.) font baisser toutes les abondances, mais la
proportion de poissons issus de pisciculture augmente (source : Tra-
duit en français d’après Herbold et al. 2018)
non-intentionnelles (Waples, 1991), et ce sur l’ensemble de la filière allant de la cap-
ture des géniteurs aux déversements des juvéniles (par ex. capture des individus les
plus tardifs ou les plus précoces pour composer le pool de géniteurs de la piscicul-
ture, choix dans l’appariement des géniteurs, thermorégulation de l’eau pendant le
développement des juvéniles).
Enfin, parce qu’au sein d’un même bassin-versant, certaines rivières peuvent être
plus favorables à l’accueil d’individus ayant des traits de vie particuliers, il est re-
commandé de ne pas miser la restauration d’une population sur un faible nombre de
cours d’eau, encore moins sur une seule rivière. Pour le saumon atlantique, Baisez
et al. (2020) observent dans le bassin de la Loire (France), que les individus d’un an de
mer sont comptés quasi-exclusivement dans le sous-bassin de la Creuse-Gartempe.
Le sous-bassin de l’Allier n’accueillant, quant à lui, quasi-exclusivement que des
poissons de plusieurs hivers de mer (Figure 6.5). Les auteurs expliquent ce phéno-
mène par des proximités à la mer plus grandes pour les zones de frayères de la Gar-
tempe comparativement à celles de l’Allier (400 km contre 750 km respectivement).
Ainsi, concentrer les efforts de restauration sur le seul sous-bassin de l’Allier pour-
rait entraîner la perte des individus d’un an de mer pour la population de saumon
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FIGURE 6.5 – Répartition des âges de mer des saumons comptabilisés
dans deux sous-bassins du bassin de la Loire : A. à Vichy dans l’Allier
et B. à Descartes dans la Creuse. n 1 hiver de mer, n 2 hivers de mer,
et n 3 hivers de mer (source : D’après Baisez et al. 2020)
atlantique de Loire, ce qui réduirait la diversité des traits de vie de ses individus.
Or, face aux changements climatiques, plusieurs auteurs ont justement montré que
favoriser la diversification des traits de vie des poissons pouvait permettre d’aug-
menter les chances de résilience de ces populations (par ex. Isaak et al., 2003; Moore
et al., 2010; Schindler et al., 2010; Sturrock et al., 2019). Cela encourage donc à inté-
grer dans les plans de gestion des mesures visant à maintenir, voire reconquérir, des
rivières aujourd’hui peu ou plus colonisées par les espèces du fait des nombreuses
pressions anthropiques (par ex. problème de continuité écologique et de pollution).
6.3 Perspectives de recherches
Dans cette thèse, je me suis focalisée sur deux aspects potentiellement induits
par le changement climatique, à savoir (i) la modification des calendriers de migra-
tion anadrome au cours des 30 dernières années et (ii) la synchronisation entre les
populations. J’ai de plus étudié l’évolution des effectifs des espèces amphihalines en
France, afin d’identifier les espèces aujourd’hui en déclin à cette échelle spatiale du
fait de l’effet conjoint des multiples pressions anthropiques intervenant tout au long
des cycles de vie complexes de ces animaux et de l’effet additionnel du changement
climatique. À la suite de ce travail, plusieurs perspectives émergent qui pourraient
permettre d’approfondir et/ou de préciser nos connaissances sur les réponses des
poissons amphihalins en France, voire à une échelle plus globale, face au change-
ment climatique.
6.3.1 La collecte et l’analyse des données liées à la gestion des bassins-
versants
Durant ce travail, j’ai réalisé un effort important pour bancariser les données
de comptage des poissons en France, ainsi que les données sur l’évolution de cer-
tains paramètres environnementaux (c.-à-d. température de l’air et de surface de la
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FIGURE 6.6 – Proportion de classes de perte de taxons amphihalins
par bassin-versant selon différents scénarii de gestion. Scénario 1 :
suppression des obstacles de plus de 10 m de haut, Scénario 2 : sup-
pression des obstacles entre 2 m et 10 m de hauteur, Scénario 3 : sup-
pression des obstacles inférieurs à 2 m de haut, et Scénario 4 : après
réduction des altérations locales liées à l’hydrologie, la morphologie
et la qualité de l’eau. n ≤ 0,05, n ]0,05 - 0,2], n ]0.2 - 0,4], n ]0,4 -
0,6], n ]0,6 - 0,8], et n > 0,8. Les p-values significatives à un niveau de
5% (*), 1% (**), 0,1% (***) et non significatives (NS) sont fournies. « n »
correspond au nombre de sites dans chaque bassin-versant (source :
Traduit en français d’après Merg et al. 2020)
mer, débit et indice d’oscillation Nord-Atlantique). Cependant, les paramètres pré-
cis concernant les choix de gestion réalisés dans les bassins-versants n’ont pu être
bancarisés soit parce que les données étaient inexistantes, soit par faute de temps
pour les collecter à l’échelle nationale. C’est le cas, en particulier, des données (i)
sur l’évolution de la continuité écologique en France (par ex. dates de construc-
tion/suppression des obstacles, évolution de la franchissabilité des obstacles pour
chaque espèce), (ii) des pêcheries commerciales dans les bassins-versants mais éga-
lement en estuaire, voire dans le milieu marin (par ex. évolution de l’effort de pêche,
quantités capturées), et (iii) des programmes de soutien des effectifs par empoisson-
nement (quantités et stades déversés, notamment). Ces informations seraient pour-
tant très intéressantes à croiser avec les données de comptage et d’évolution des
paramètres environnementaux afin de préciser l’influence du changement clima-
tique comparativement à l’influence des choix de gestion opérés dans les bassins-
versants (Costa-Dias et al., 2009; Limburg and Waldman, 2009; Merg et al., 2020).
Dans leur étude sur l’évolution de la richesse spécifique des espèces amphihalines
en France, Merg et al. (2020) proposent un travail intéressant sur l’impact des ou-
vrages. À l’aide de divers descripteurs créés d’après les données du Référentiel des
Obstacles à l’Écoulement (ROE - par ex. nombre et densité d’obstacles en aval, hau-
teur de chute cumulée et maximale des obstacles, ratio d’équipement des obstacles
en passe à poisson), ils montrent que restaurer la continuité écologique à l’échelle
d’un axe est plus efficace que traiter localement le problème lié à un ouvrage. Ainsi
d’après leur étude, la concentration des efforts pour atténuer l’impact des grands
barrages n’est pas la stratégie la plus bénéfique comparativement à celle visant à at-
ténuer les impacts sur l’ensemble des obstacles d’un même axe, même si la hauteur
de chute individuelle de chaque obstacle est faible à modérée (Figure 6.6).
La difficulté de croiser ces données avec la fluctuation des effectifs réside dans
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l’absence de datation des données relatives à l’évolution de la continuité écologique.
Le ROE nous donne, en effet, une vision de l’impact des obstacles à l’instant t. Pour
contourner ce problème, Merg et al. (2020) propose de créer un indice de perte de
la richesse spécifique qui permet de graduer cette perte entre la situation actuelle et
passée pour chacun des sites. De la même manière nous pourrions envisager à l’aide
des données de comptage des stations, de créer un indice d’évolution des effectifs
et de le comparer à des descripteurs de continuité écologique basés sur le ROE. Si
l’objectif est de hiérarchiser les influences entre l’impact plus global du changement
climatique et l’anthropisation plus local des bassins-versants, il pourrait alors être
envisagé de construire de la même manière des descripteurs pour les paramètres
environnementaux (par ex. indice d’augmentation des températures entre la date
de début et de fin de l’étude). Ce type d’analyse pourrait permettre d’aider à hié-
rarchiser les causes du déclin des populations amphihalines. En effet, si les causes
probables des déclins de ces espèces sont souvent identifiées, la hiérarchisation des
impacts est beaucoup moins claire (Merg et al., 2020). Cette précision pourrait per-
mettre de mieux orienter les mesures de gestion à prendre, afin de réaliser les actions
les plus efficaces possibles pour enrayer le risque d’extinction de plus en plus fort
pour la majorité de ces espèces.
6.3.2 La collecte et l’analyse des informations à l’échelle de l’aire de ré-
partition des espèces
Pour ce travail, l’échelle nationale a été choisie, notamment car les analyses sur
les espèces amphihalines en France manquaient à cette échelle spatiale. Néanmoins,
soit parce qu’elles sont structurées en une seule et même population (cas de l’an-
guille européenne), soit parce qu’elles sont structurées en méta-populations (cas des
salmonidés voire des aloses), il pourrait être intéressant de conduire des analyses
sur l’évolution des effectifs et sur l’empreinte du changement climatique à l’échelle
de l’aire de répartition de ces espèces (Figure 6.7).
Les données aux stations de comptage étant des informations facilement compa-
rables, les analyses à ces échelles spatiales permettraient à la fois un meilleur suivi
de l’état de santé de chaque espèce à large échelle et la possibilité de comparer les
analyses à l’échelle des pays avec cette vision globale. Pour les espèces structurées
en méta-population, cela permettrait d’identifier les populations se portant bien et
pouvant potentiellement « venir en aide » aux populations dont l’état est plus dé-
gradé. Cela permettrait également d’obtenir un ratio entre le nombre de populations
se portant bien et celles se portant moins bien. Le suivi de ce ratio permettrait d’ai-
der à caractériser le risque d’extinction au niveau de l’espèce à l’échelle de son aire
de répartition, par exemple lorsque la part de populations se portant bien diminue
ou passe sous un certain seuil restant à déterminer.
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FIGURE 6.7 – Aire de répartition de cinq espèces amphihalines en
Europe. En haut à gauche : les aloses avec le panneau A. pour l’alose
feinte et le panneau B. pour la grande alose. En haut à droite : l’an-
guille européenne. En bas à gauche : la lamproie marine et en bas
à droite : le saumon atlantique (source : d’après Faria et al. (2012)
(aloses), Miller et al. (2015) (anguille), Almeida and Quintella (2013)
(lamproie) et Renkawitz et al. (2015) (saumon)).
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6.3.3 Le développement d’analyses statistiques plus robustes pour étu-
dier le lien entre synchronisme et paramètres environnementaux
Dans le chapitre 5, nous avons essayé de lier le synchronisme observé aux sta-
tions de comptage (c.-à-d. matrice de corrélation entre deux stations) avec les pa-
ramètres environnementaux considérés. Plusieurs auteurs ont utilisé pour cela des
tests de Mantel ou des tests partiels de Mantel (par ex. Cattanéo et al., 2003; Bat-
chelder et al., 2012; Haynes et al., 2013; Bret et al., 2015; Bergerot et al., 2019; Larios-
López et al., 2020). Cependant, des études récentes ont alerté à la fois sur la faible
puissance de ces tests et sur l’augmentation du taux d’erreur de type I (c.-à-d. test
qui rejette l’hypothèse nulle d’indépendance beaucoup trop souvent conduisant à
un nombre important de faux-positifs) (Harmon and Glor, 2010; Perez et al., 2010;
Guillot and Rousset, 2013; Legendre et al., 2015; Crabot et al., 2019). Ainsi, tant qu’il
n’y a pas d’autocorrélation spatiale dans les données (c.-à-d. paramètre d’échelle =
0), les tests de Mantel simples ou partiels ne sont pas biaisés (Figure 6.8 - 1ère ligne).
En revanche, dès que de l’autocorrélation est présente dans les données (c.-à-d. para-
mètre d’échelle > 0), les tests simples et partiels de Mantel sont biaisés et conduisent
beaucoup trop souvent à rejeter l’hypothèse nulle (Figure 6.8 - 2ème et 3ème ligne).
Pour contourner ce problème, j’ai analysé la synchronie à l’échelle de chaque
station en calculant une synchronie moyenne basée sur l’ensemble des synchronies
deux à deux incluant chaque station. De la même manière, j’ai ramené les para-
mètres environnementaux à l’échelle de chaque station en calculant la moyenne
sur la série chronologique de ces paramètres pour chaque station et taxon. Ce fai-
sant, j’ai perdu la composante temporelle des données ce qui réduit les possibilités
d’analyses et d’interprétation. Il faut, en effet, reconnaître qu’aujourd’hui peu de mé-
thodes existent pour analyser la similitude entre différentes séries de données (par
ex. comptage des poissons et température), malgré l’intérêt que ce type d’analyses
représentent en terme de compréhension des processus et d’identification des para-
mètres explicatifs des phénomènes observés (Benito and Birks, 2020).
Il est, cependant, intéressant de noter quelques innovations dans ce domaine,
avec le développement récent du package R distantia (Benito, 2019) qui permet de
faciliter l’exploration des structures de dissimilarité entre séries de données chro-
nologiques et aide à tester de nouvelles hypothèses sur les raisons pour lesquelles
la dynamique temporelle des systèmes complexes change dans l’espace et le temps
(Benito and Birks, 2020). À noter également la méthode ingénieuse utilisée par Te-
jedor et al. (2020), consistant à calculer le synchronisme entre stations non pas sur
l’ensemble des années communes entre deux stations mais sur une fenêtre glissante,
permettant d’obtenir un descripteur intéressant pour étudier l’évolution du synchro-
nisme entre stations, et qui permet de conserver une composante temporelle. Nous
n’avons malheureusement pas pu mettre en œuvre cette analyse car il aurait fallu
disposer pour cela de séries chronologiques ininterrompues et de même longueur
sur une période de temps commune. Peut-être en réduisant le jeu de données sur
les stations qui remplissent ces deux critères, cette analyse pourrait être développée.
Mais le jeu de données risque cependant d’être fortement réduit.
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Paramètre d'échelle = 0 Paramètre d'échelle = 0 Paramètre d'échelle = 0
Paramètre d'échelle = 0,3 Paramètre d'échelle = 0,3 Paramètre d'échelle = 0,3
Paramètre d'échelle = 0,7 Paramètre d'échelle = 0,7 Paramètre d'échelle = 0,7
Taux d'erreur de type I = 0,06 Taux d'erreur de type I = 0,04 Taux d'erreur de type I = 0,04
Taux d'erreur de type I = 0,19 Taux d'erreur de type I = 0,12 Taux d'erreur de type I = 0,235
Taux d'erreur de type I = 0,305 Taux d'erreur de type I = 0,245 Taux d'erreur de type I = 0,4
FIGURE 6.8 – Augmentation du risque d’erreur de type I des tests de
Mantel avec la présence d’auto-corrélation spatiale dans les données.
Graphique des quantiles des pvalues obtenues à l’aide de données si-
mulées avec n=50 sites d’échantillonnage. Chaque point correspond à
un ensemble de données simulées. L’axe des Y est la pvalue renvoyée
par le test de Mantel et l’axe des X indique le quantile correspondant
à une distribution uniforme [0,1]. L’hypothèse nulle testée est l’indé-
pendance entre X et Y. Colonne de gauche = test de Mantel simple.
Colonne du milieu = test partiel de Mantel (pas de tendance spatiale
déterministe). Colonne de droite = test partiel de Mantel avec une ten-
dance spatiale linéaire déterministe. Les pvalues doivent être alignées
le long de la diagonale. Le taux d’erreur de type I est donné pour le
seuil α=0,05 (source : adapté et traduit en français d’après Guillot and
Rousset 2013)
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6.3.4 La prise en compte dans les analyses des phénotypes et traits d’his-
toire de vie des poissons
Plusieurs études ont montré l’importance des traits d’histoire de vie des poissons
dans les analyses à la fois des migrations des espèces mais également des synchro-
nismes (par ex. Thorstad et al., 2007; Chevalier et al., 2014; Bal et al., 2017). Chez le
saumon atlantique, par exemple, l’arrivée échelonnée des adultes de retour dans les
rivières pour aller se reproduire en fonction du temps passé en mer est très bien
connue (Jonsson et al., 1990; Tamario et al., 2019). Ainsi, les individus ayant passé le
plus de temps en mer arrivent plus tôt que ceux n’y ayant passé qu’un seul hiver.
Or, dans leur étude sur les saumons du Pacifique (Alaska), Oke et al. (2020) mettent
en évidence une diminution, pour plusieurs espèces de (i) l’âge moyen de mer des
saumons, (ii) la taille des individus, et (iii) dans une moindre mesure et selon les es-
pèces du temps passé en rivière avant de dévaler vers la mer (c.-à-d. âge de rivière)
(Figure 6.9). Ainsi, une piste d’amélioration possible serait la prise en compte des
âges de mer des saumons dans les analyses de modification de la phénologie migra-
toire. Cela permettrait notamment de vérifier pour les salmonidés si les décalages
observés dans les dates de migration des individus sont uniformes entre les âges de
mer. Il pourrait également être envisagé d’ajouter un descripteur de structure en âge
dans les modèles (par ex. ratio entre les un hiver et plusieurs hivers de mer), afin de
déterminer si la structure en âge explique les dates de migration observées.
De plus, de nombreuses études ont mis en évidence une diminution de la taille
des individus liée au changement climatique, avec de multiples implications sur la
fécondité et les dynamiques de population, et donc potentiellement sur le risque
d’extinction de ces espèces (par ex. Atkinson, 1994; Gardner et al., 2011; Dubos et al.,
2019; Oke et al., 2020; Weiskopf et al., 2020). En effet, le lien entre taille des individus
et succès reproducteur a été rapporté pour plusieurs espèces amphihalines comme
par exemple chez les salmonidés (Dickerson et al., 2002) ou le gaspareau (Marjadi
et al., 2018). Ainsi chez les salmonidés, les femelles plus grosses (i) produisent des
œufs plus gros et en plus grande quantité, et (ii) enfouissent leurs œufs plus pro-
fondément lors de la construction des nids, augmentant de ce fait la survie des em-
bryons. De leur côté, les mâles plus gros ont plus de chance de s’apparier avec une
femelle. Que ce soit pour les mâles ou pour les femelles, les plus gros individus ont
ainsi un succès reproducteur plus élevé que les individus de tailles inférieures (Di-
ckerson et al., 2002; Tentelier et al., 2016; Glover et al., 2018). De façon complémentaire
aux analyses que j’ai pu réaliser dans ma thèse, l’analyse de l’évolution de la taille
des poissons amphihalins en France serait un complément intéressant sur l’impact
du changement climatique sur ces espèces. En cela, les données collectées aux sta-
tions de comptage de France, pourraient être précieuses pour mener cette analyse
sur les 30 années passées.
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FIGURE 6.9 – A. Évolution des tailles, B. des âges de rivière en année
et C. des âges de mer en année de quatre espèces de saumons du Pa-
cifique (D) durant les 40 dernières années (source : traduit en français
d’après Oke et al. 2020).
6.3.5 Jetons un œil vers le futur
Les analyses réalisées dans cette thèse grâce à la valorisation des données collec-
tées aux stations de comptage de France, ont permis de dresser un état des lieux par-
tiel de l’impact du changement climatique sur les espèces amphihalines de France
depuis les 30 dernières années. Dans la prolongation de ce travail, il pourrait être
intéressant de développer des modèles prédictifs basés sur les scénarii envisagés de
réchauffement de la température du globe développés par le GIEC (Groupe d’ex-
perts intergouvernemental sur l’évolution du climat - IPCC en anglais) (Figure 6.10).
En effet, mes analyses à la fois sur la modification des calendriers de migration des
espèces amphihalines et sur le synchronisme mettent en évidence un effet de la tem-
pérature. En simulant l’évolution de la température sur les différents scénarii déve-
loppés par le GIEC il serait ainsi possible d’estimer l’ampleur des décalages dans les
calendriers de migration anadrome de ces espèces à l’horizon de la fin du siècle ainsi
que l’évolution attendu des synchronismes. Ces analyses permettraient une évalua-
tion de la fourchette de changement possible.
De même, en caractérisant mieux et en quantifiant au préalable les mesures de
gestion dans les bassins-versants influençant les calendriers de migration et/ou les
synchronismes (voir section 6.3.1), il serait possible de développer des simulations
visant à évaluer l’effet d’une mesure de gestion (par ex. amélioration de la continuité
écologique à hauteur de 50% par rapport à la situation actuelle). L’objectif pourrait
être alors de hierarchiser les mesures de gestion les plus efficaces. En parallèle, un
chiffrage du coût des mesures évaluées pourrait également être proposé permettant
d’établir un rapport coût/efficacité afin de guider les gestionnaires dans le choix des
mesures à mettre en place (Langhans et al., 2014; Maire, 2014).




Evolution moyenne globale de la température de surface
(par rapport à 1986 - 2005)
B
Evolution de la température moyenne de surface (1986-2005 à 2081-2100)
FIGURE 6.10 – A. Évolution des températures mondiales de surface
d’après des simulations multi-modèles. Toutes les évolutions sont re-
latives à la situation 1986-2005. Les projections et incertitudes sont in-
diquées pour les scéarii RCP2.6 (bleu) et RCP8.5 (rouge). La moyenne
et les incertitudes moyennées sur la période 2081-2100 sont données
pour tous les scénarii RCP sous forme de boîtes à moustaches sur le
côté droit. Le nombre de modèles utilisés pour calculer la moyenne
multi-modèles est indiqué sous chaque courbe. B. Évolution de la
température moyenne de surface sur la base de projections moyennes
multi-modèles pour 2081-2100 par rapport à 1986-2005 selon les scé-
narios RCP2.6 (à gauche) et RCP8.5 (à droite). Le nombre de modèles
utilisés pour calculer la moyenne multimodèle est indiqué dans le
coin supérieur droit. Les pointillés montrent les régions où le chan-
gement projeté est important par rapport à la variabilité interne na-
turelle et où au moins 90% des modèles sont d’accord sur le signe
du changement. Les hachures montrent les régions où le changement
projeté est inférieur à un écart-type de la variabilité interne naturelle
(source : traduit en français d’après IPCC 2014).
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